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La cátedra universidad-empresa FACSA de Innovación en el Ciclo Integral 
del Agua de la Universitat Jaume I tiene como objetivo fomentar el intercam-
bio de ideas, la trasferencia de conocimiento y el encuentro entre todos los 
actores del ciclo integral del agua. La Cátedra se ofrece como un foro abierto 
que facilite el acceso a la información de calidad, sin sesgos, aportada por 
expertos reconocidos y expuesta de forma clara y sencilla. Frente a la necesi-
dad de ofrecer de forma reglada muchos de estos conocimientos fruto de los 
diferentes estudios, jornadas, avances e innovaciones en los que la Cátedra 
trabaja, nace la colección de publicaciones «Catedra FACSA de innovación en 
el ciclo integral del agua de la Universitat Jaume I».
Esta publicación es el fruto de los trabajos expuestos en la «1º Jornada 
Técnica en Depuración de Aguas Residuales: Digestión Anaerobia», que se 
celebró los días 7 y 8 de julio de 2016 en la Universitat Jaume I. La Jornada 
reunió a expertos del ámbito académico y empresarial que, ante más de 150 
asistentes, expusieron los avances actuales en la digestión anaerobia. De la 
exposición los expertos y el posterior intercambio de ideas y comentarios, cada 
ponente ha desarrollado un capítulo de este libro en que plasma las ideas que 
aportó, así como las conclusiones generadas. Además, en la web de la cátedra, 
www.catedradelagua.uji.es, se pueden encontrar las presentaciones utilizadas 
por cada experto en su ponencia.
Los digestores anaerobios se han convertido en foco de atención en 
los últimos años. Se trata de unidades activas de las EDAR que son capaces 
de producir recursos, y por tanto, piezas clave para cualquier estrategia de 
sostenibilidad que se plantee. En el digestor anaerobio se produce un biocom-
bustible (biogás), el cual puede llegar a ser una fuente de energía, renovable 
y suciente, para que una EDAR tanto urbana como industrial o agropecua-
ria, sea autónoma energéticamente. Pero también, bajo el concepto amplio 
de biorenería, la digestión anaerobia puede servir para la recuperación de 
recursos valiosos como bioplásticos, piensos, fertilizantes, u otros productos 
químicos de interés para la industria.
La Jornada se estructuró en tres bloques, el primero se dedicó al pano-
rama general de la digestión anaerobia. En él, Juan Lema, de la Universidad 
de Santiago de Compostela, aportó una amplia visión sobre las tendencias 
actuales, introduciendo el uso combinado de procesos para eliminación de 
nitrógeno, tales como sistemas anammox, cultivo de algas o el intercambio 
iónico, lo que permite la concepción de nuevos procesos ecientes. Si del 
reuso de agua se trata, los procesos combinados anaerobio/aerobio pueden 
propiciar la recuperación de agua de elevada calidad, minimizando los con-
sumos energéticos y la emisión de gases de efecto invernadero. Finalmente, 
se expuso el concepto de la obtención de productos químicos, incluyendo la 
producción de bioplásticos. 
El modelado matemático de procesos de digestión anaerobia es un campo 
maduro, caracterizado por modelos con estructuras mecanísticas basados en 
la buena comprensión de los sistemas subyacentes en la digestión anaerobia. 
En este sentido Jorge Rodríguez, del Instituto Masdar de Ciencia y Tecnología 
de Abu Dhabi (Emiratos Árabes), hizo un repaso de los modelos clásicos como 
el ADM desarrollado en los últimos 15 años. En su ponencia armó que, aun-
que el modelado matemático ha aumentado en complejidad y exigencia, los 
principios básicos de los procesos bioquímicos y sicoquímicos, las leyes de 
conservación y la comprensión cientíca mecanística del proceso continuarán 
sirviendo como los pilares fundamentales para hacer frente a los nuevos retos. 
La digestión anaerobia tiene una implantación importante en sectores 
como el agropecuario. Xavier Flotats de la Universitat Politècnica de Catalunya, 
expuso las aplicaciones dentro del sector, y profundizó en la co-digestión 
como elemento básico para aumentar la eciencia de la digestión y convertir-
la en eciente. Expuso los diversos factores que inciden en el éxito de la escala 
de implantación: precios de la energía, distancias y costes de transporte, usos 
del biogás, aspectos sociológicos y de liderazgo, implicación de los ganaderos 
y agricultores, planes de desarrollo regional o balance de nutrientes en la zona 
objeto del proyecto.
Dentro del ámbito ganadero, August Bonmatí de la unidad mixta IRTA-
UPC IRTA, expuso las problemáticas del uso de la digestión como tratamiento 
de corrientes con alta carga orgánica. Como inconvenientes resaltó por un lado 
las elevadas concentraciones de nutrientes, lo que obliga a realizar post-trata-
mientos y, por otro lado, la más que posible inestabilidad frente a sobrecargas 
o inhibidores. Bonmatí destacó los sistemas bioelectroquímicos como una so-
lución al presentar una gran versatilidad para ser combinados con la digestión 
anaerobia con el objetivo de optimizar la producción de energía, mejorar la 
calidad de los digeridos y recuperar nutrientes. Esta solución, que puede ser 
implementada con una gran posibilidad de combinaciones se basa en reaccio-
nes de oxidación y/o reducción catalizadas por microorganismos, utilizando 
como separador una membrana de intercambio iónico.
Ángel Robles, de la Universitat Politècnica de València, cerró el primer 
bloque de ponencias presentando los trabajos realizados utilizando un reactor 
anaerobio de membranas sumergidas (AnMBR). Esta tecnología posee las 
ventajas de las bajas demandas energéticas de los procesos de tratamiento 
anaerobio y los benecios de la tecnología de membranas, a lo que hay que 
sumar el potencial de recuperación de nutrientes, la calidad del euente 
generado y la baja cantidad de fangos producidos. 
En el segundo bloque se presentaron diferentes experiencias de éxito 
en la aplicación de las tecnologías de digestión anaerobia. Javier Climent 
de la Universitat Jaume I presentó aplicaciones de la mecánica de uidos 
compu tacional al estudio de los digestores, Nestor Portes de FACSA mostró 
las experiencias en la concepción y diseño de reactores de doble fas de 
temperatura, y Antonio Sempere de LIKUID comentó las aplicaciones de las 
membranas cerámicas al tratamiento de aguas residuales, sobre todo como 
elemento de los AnMBR. Por su parte Joaquín Reina de Energy & Waste SL, 
se centró en la tecnología necesaria para la limpieza y acondicionamiento 
del biogás procedente de la digestión, como elemento clave para su uso. Por 
último, Luis Puchades, CEO de Biovic Consulting, expuso las experiencias en 
co-digestión en plantas de biogás agroindustrial, planteando los factores que 
pueden hacer viable un proyecto de nueva implantación. 
El tercer bloque se inició con la codigestión como opción madura para 
hacer viable la digestión anaerobia. En ese sentido, el profesor Juan Mata, de 
la Universitat de Barcelona, realizó una revisión muy notable de las diferentes 
experiencias llevadas a cabo, y los últimos avances en investigación, así como 
presentó aspectos claves para la modelización del proceso. 
La doctora Gracia Silvestre, investigadora de AINIA Centro Tecnológico, 
presentó el novedoso concepto de la EDAR como biorenería. En este sentido, 
se trata de considerar la biomasa como materia prima del mismo modo que el 
petróleo en una renería tradicional. En este caso la materia prima son recur-
sos biológicos como los cultivos tradicionales, residuos orgánicos de origen 
agrícola, ganadero, forestal, industrial o urbano. La doctora Silvestre revisó las 
distintas conguraciones de biorrenerías a partir de la digestión anaerobia 
de los lodos de EDAR, dividiendo las dos fases biológicas, en una corriente 
gaseosa rica en ácidos grasos volátiles, y una corriente líquida que puede ser 
utilizada para el cultivo de microalgas con nes agronómicos.
Por su parte, el profesor Jesus Colprim de LEQUIA, Universitat de Girona, en 
su presentación evaluó las tecnologías disponibles para la mejora de la calidad 
del biogás, y el papel que este jugará en la consecución de los objetivos de la 
Directiva Europea de Energías Renovables. El profesor Colprim comentó que 
biogás procedente de digestores anaeróbicos en plantas de tratamiento de 
aguas residuales debe ser liberado de impurezas antes de su uso, y presentó el 
proyecto BiogasApp, el cual aborda tres aspectos de la puricación de biogás: 
la presencia de siloxanos, la transformación del CO2 a CH4 y, por último, la 
selección de la tecnología de tratamiento más adecuada.
El tercer bloque y la jornada se cerró con la presentación de Ana Belén 
Juara Álvarez, técnico de ENAGAS GTS. Juara presentó los aspectos técnicos 
de la inyección del biogás producido por digestores anaerobios en la red de 
gas natural. Expuso el caso paradigmático de la planta de Valdemingómez, 
uno de los mayores complejos de biometanización en Europa, y una referencia 
europea y, ha supuesto un éxito en cuanto a la integración del biogás en una 
red de Transporte de gas.
Sergio Chiva Vicent
Director 
Cátedra Facsa de Innovación en el Ciclo Integral del Agua
Universitat Jaume I
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Depuración de aguas residuales: digestión anaerobia18
En los años ochenta la digestión anaerobia (DA), hasta entonces aplicada 
casi exclusivamente a la estabilización de lodos de depuradora, encontró 
un ámbito importante de interés en el tratamiento de aguas residuales, 
especialmente las de alto contenido en materia orgánica carbonada como las 
generadas en industrias agroalimentarias. 
En los años ochenta se producían unas 200 publicaciones anuales en 
re vistas internacionales en el ámbito de DA, valor que fue incrementando 
pro gresiva, aunque lentamente, hasta alcanzar unas 400 publicaciones en 
la década del 2000. En la siguiente, sin embargo, tiene lugar un salto cuan-
titativo importante, publicándose más de 1800 artículos en 2015. El perl 
de publicaciones puede orientar sobre la posible explicación: en los años 
ochenta la mayor parte de los trabajos correspondían a artículos publicados 
en revistas «de agua o de residuos», tales como Water Research, Water Science 
and Technology o Waste Management. En el último quinquenio, sin embargo, 
ha crecido espectacularmente el interés por revistas tales como Bioresource 
Technology, indicativo de que la DA se considera no tan sólo como una tecno-
logía de «tratamiento», sino también como una tecnología de «recuperación 
de recursos».
Se ha producido también un hecho signicativo que ha hecho crecer el 
interés hacia la DA para el tratamiento de aguas. Como es bien sabido, una 
de las limitaciones del proceso es que no resulta viable su aplicación para 
reducir a valores muy bajos la concentración de materia carbonada, ya que 
se necesita para la desnitricación posterior. Los procesos de desnitricación 
autótrofa, basados en actividad Anammox (ANaerobic AMMonium OXidation), 
desarrollados en este período, se convierten así en aliados sinérgicos de gran 
calado.
A la hora de analizar las nuevas oportunidades de la digestión anaerobia 
se pueden considerar los objetivos a conseguir (gura 1a) (Lema & Suárez 
2017), en una concepción más convencional del concepto de 3R: reducir 
(consumos energéticos, la producción de lodos, emisiones a la atmósfera...); 
reusar, lodos y aguas con calidad suciente; y Recuperar recursos, tales como 
energía, metales, productos químicos, nutrientes o producir bioplásticos. En 
una segunda visión, más global, el concepto 3R puede considerar cómo las 
unidades innovadoras pueden integrarse en procesos innovadores (gura 1-b) 
que consideran las interacciones de la unidad con el resto del sistema: re-mo-
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delar que supone la incorporación de alguna(s) unidad(es) innovadoras en el 
proceso; re-pensar, modicando notablemente las líneas de ujo en diagra-
mas de proceso notablemente diferenciados de los habituales; y re-imaginar 
que consiste en modicar completamente la estructura y concepción del tra-
tamiento. 
En las siguientes secciones se presentan varias propuestas, organizadas 
bajo el punto de vista de objetivos, aplicando diferentes concepciones de pro-
ceso con oportunidades de interés pero que aún presentan retos que nece sitan 
ser resueltos. En lo posible se destacarán las investigaciones realizadas por 
equipos españoles para destacar su contribución destacada en este ámbito. 
1.1. Aguas residuales urbanas 
La primera gran oportunidad de la DA se presenta en el tratamiento de 
aguas residuales urbanas. Si bien en países como Brasil existen ya numero-
sas plantas para el tratamiento de aguas urbanas a gran escala, es importante 
destacar que la temperatura de sus aguas es sensiblemente superior a la ha-
bitual en la mayoría de países, que en ellas no se pretende la eliminación de 
nitrógeno o fósforo y que no se tienen en cuenta las emisiones de metano a 
la atmósfera. El reto que se presenta, por tanto, es doble: por una parte, con-
seguir una operación ecaz a temperaturas muy inferiores a las óptimas para 
procesos de DA y por otra, el poder eliminar o recuperar el nitrógeno, todo ello 
procurando reducir consumos e impactos.
Figura 1.1. Concepto de 3R en tratamiento de aguas.
(a) Según objetivos a conseguir; (b) Según procesos innovadores
a) b)
Recuperar
Reusar
Reducir
Re-imaginar
Re-pensar
Re-modelar
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El desarrollo de los reactores anaerobios de membrana ha conseguido, 
en gran parte, superar las limitaciones de la operación a temperaturas bajas, 
con operaciones estables y ecaces, y con ventajas muy evidentes en relación 
a procesos aerobios (Pretel et al. 2017). Queda ahora como segundo gran 
objetivo el conseguir la eliminación autótrofa de nitrógeno mediante procesos 
anammox en operación a temperatura subóptima (Morales et al. 2015). En este 
campo se han conseguido grandes avances ya que se han operado unidades 
a escala piloto a temperaturas inferiores a 20 ºC alcanzándose velocidades de 
carga nitrogenada del orden de 0,2 kgN/m3·d, ya sucientes para una operación 
comercial (Lotti et al. 2015).
Una de las limitaciones asociadas a la eliminación anaeróbica de carbono 
en aguas a temperatura moderada son las emisiones de metano que se pro-
ducen en el tratamiento posterior como consecuencia de la elevada fracción 
de metano disuelto en el euente del reactor. El descubrimiento de micro-
organismos DAMO (denitrifying anaerobic methane oxidation) y el desarrollo 
de tecnologías asociadas para desnitricar utilizando el metano como agente 
reductor pueden proporcionar excelentes soluciones a esta limitación (Sán-
chez et al. 2016). 
Una tercera opción para la reducción de nitrógeno es su recuperación, 
mediante el uso de sistemas de membranas o el empleo de microalgas (Godos 
et al. 2016) que permite avanzar en la recuperación de nutrientes para uso 
agrícola. 
En una línea alternativa, se están evaluando nuevas propuestas de tra-
tamiento que pretenden recuperar la materia carbonada bien mediante 
precipitación asistida con reactivos en la decantación primaria o bien median-
te operación de equipos en operación heterótrofa de muy alta carga. Con ello 
se consigue derivar un ujo muy importante de carbono hacia la producción 
de lodos que serán tratados en el digestor anaerobio de la planta. La carga 
nitrogenada, por su parte, se ha de reducir mediante procesos anammox. Si 
adicionalmente se efectúa un pretratamiento térmico de los lodos, con tec-
nología ya operativa a escala comercial, esta concepción de proceso permite 
alcanzar reducciones de consumo energético de hasta un 40 %, incrementan-
do la producción de biogás hasta en un 50 % y disminuyendo la producción de 
lodo en un 15 % (Fernández-Arévalo et al. 2017).
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Se abren, por tanto, unas enormes expectativas sobre el empleo de re-
actores anaerobios, en línea de aguas o de lodos, en el tratamiento de aguas 
residuales urbanas en condiciones ambientales que permitirán minimizar con-
sumos e impactos. 
1.2. Biometano
La digestión anaerobia combinada de lodos y residuos (codigestión) 
aplicada con mayor asiduidad al tratamiento de residuos ganaderos (Rodrí-
guez-Abalde et al. 2017) es una alternativa que permite maximizar el uso de 
digestores, actualmente en suboperación en la mayoría de los casos, y que 
permite rentabilizar su operación, tanto por el tratamiento de residuos como 
por la producción asociada de biogás (Mata-Álvarez et al. 2014). En esta línea 
se dispone de nuevas metodologías que permiten una optimización de las 
mezclas y de la operación estable de los equipos (García-Gen et al. 2014). 
El uso de este biogás como combustible en sistemas de generación eléc-
trica es bien conocido, aunque su aplicación es aún limitada. En los últimos 
años se está avanzando con gran intensidad hacia la obtención de biogás con 
un alto contenido en metano (biometano), que permita su inyección en la red 
de gas natural, lo que sin duda facilita en gran medida su aprovechamiento. 
A este respecto se han aplicado equipos físico-químicos muy ecaces para la 
separación del dióxido de carbono, en base a procesos de membrana (PSA) o 
de absorción, con diferentes variantes. Una alternativa que presenta mucho 
interés es el aprovechamiento del dióxido de carbono mediante cultivos de 
microalgas que permiten una recuperación adicional de energía (Posadas 
et al. 2017).
En los últimos años se están desarrollando conceptos que pretenden no 
tanto el enriquecimiento del biogás por retirada del dióxido de carbono, sino 
su conversión a metano mediante procesos in situ, en el interior del digestor, 
mediante la inyección de hidrógeno que potencie la acción de microorganis-
mos hidrogenólos metanogénicos (Díaz et al. 2015). Se conciben, asimismo, 
procesos ex situ, que persiguen una conversión del dióxido de carbono del 
biogás ya producido aplicando bien procesos biológicos o bio-electroquími-
cos (Kougias et al. 2017).
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1.3. Biorenería 
En una concepción más actual de la «recuperación de recursos», basada 
en los principios de la economía circular, se plantea no tan sólo separar de las 
aguas residuales componentes útiles, tales como celulosa, metales o nutrientes 
sino incluso la producción de productos químicos. La biorenería de residuos 
se presenta en este caso como una oportunidad de revalorización económica 
de un nivel superior al pretendido mediante la simple recuperación energética. 
El proceso clave inicial es la fermentación ácida para la producción de ácidos 
grasos volátiles (AGV) como base de la conocida como plataforma carboxilada. 
Se plantean en esta línea varios retos. El primero, maximizar la producción de 
los ácidos, aunque procurando obtener las proporciones más adecuadas que 
faciliten su uso posterior. En esta línea se están determinando factores y efectos 
que pueden mejorar la selectividad (González-Cabaleiro et al. 2015). Resulta 
asimismo importante lograr un incremento notable de la concentración si se 
desean separar y utilizar los AGV. A este respecto los sistemas electroquímicos 
están resultando de gran interés (Cerrillo et al. 2016). 
Un tercer gran reto consiste en la valorización adicional de estos ácidos. 
A este respecto la línea más directa es la producción de biopolímeros (tanto 
polihidroxialcanoatos como alginato) (Mosquera-Corral et al. 2017) mediante 
la corriente de los reactores de acidicación, sin necesidad de una preconcen-
tración, en procesos que ya se encuentran a escala piloto. Una línea aún en 
fase de investigación a escala laboratorio, pretende la obtención de compues-
tos más complejos y de mayor valor añadido, que puedan resultar, además, 
materias primas para la síntesis de otros compuestos (Puig et al. 2017). 
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Resumen
El modelado matemático de procesos de digestión anaerobia (DA) es un 
campo maduro y bien establecido, caracterizado por modelos dinámicos y 
con estructuras principalmente basadas en mecanismos, todo ello gracias a 
la buena comprensión existente de los sistemas subyacentes en el proceso. 
Esta buena comprensión permitió en su día el desarrollo de modelos tan 
avanzados como el IWA ADM1 así como el gran número de aplicaciones y 
extensiones del mismo desarrolladas en los últimos quince años. La rápida 
y continuada expansión de la DA (aguas domésticas, alto contenido en sóli-
dos) han llevado a la necesidad de considerar el proceso en contextos más 
amplios, abarcando el ciclo de las aguas residuales en su conjunto. Los desa-
fíos asociados con estos nuevos procesos, así como el deseo de intensicar 
y mejorar el funcionamiento de aquellos ya existentes, llevan a la necesidad 
de desarrollar modelos predictivos más avanzados y rigurosos incluyendo, 
por ejemplo, la variación espacial dentro de los reactores y el impacto 
de variables relacionadas con uido dinámica, mezcla y transferencia de 
materia. Asimismo, algunos procesos microbianos previamente no con-
siderados y hoy más conocidos requerirán adaptaciones de la estructura 
en los modelos existentes. Este modelado más detallado lleva asociada la 
necesidad de una adecuada gestión del elevado número de parámetros 
típicamente requeridos, un aspecto que precisa de mejoras que eviten el 
sobreajuste de parámetros tan frecuentemente observado. Se puede ar-
mar que, aunque el modelado matemático de procesos de DA continúa 
aumentando en complejidad y exigencia para el modelador, los principios 
básicos de los procesos bioquímicos y sicoquímicos, las leyes de conser-
vación y la comprensión cientíca mecanística del proceso continuarán 
sirviendo como los pilares fundamentales para hacer frente a los nuevos 
retos.
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2.1. Modelado en estado estacionario. Cálculos básicos en DA
Al igual que muchos otros procesos de conversión, a la hora de estimar la 
viabilidad de un proceso de digestión anaerobia (DA) para degradar un sustrato 
de interés y convertirlo en biogás dos factores entran en juego: (i) rendimiento 
y (ii) velocidad. El primero suele estar directamente relacionado con los costes 
de operación y el segundo, con los de capital (tamaño del reactor).
Tanto para estimar los rendimientos de conversión (i.e. producción de me-
tano por cantidad de sustrato) como para estimar la velocidad de reacción (i.e. 
producción de metano o sustrato convertido por unidad de volumen y tiem-
po) se suelen emplear los denominados ensayos de potencial metanogénico 
(BMP) que puede ser congurado tanto para evaluar el rendimiento de meta-
no de un sustrato determinado como para evaluar la velocidad de conversión 
en un sistema anaerobio dado (test de actividad). Existen diversos protocolos 
estandarizados para los BMP (Angelidaki et al. 2009; Girault et al. 2012) que vie-
nen consistiendo en preparar un volumen de medio tamponado conteniendo 
biomasa metanogénica de otro reactor activo al que se alimenta el sustrato a 
degradar. La producción de metano acumulada se mide a lo largo del tiempo 
obteniendo curvas similares a las de la gura 2.1. En la misma gura, la canti-
dad nal de metano reeja el potencial metanogénico del sustrato evaluado 
mientras que la pendiente inicial de la curva reeja la velocidad de conversión 
del mismo.
Figura 2.1. Esquema de los ensayos BMP en los que a partir de la curva típica de producción de me-
tano (azul) se puede obtener el rendimiento de metano esperado, así como la velocidad de reacción
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Es importante indicar que para obtener el verdadero potencial metano-
génico de un sustrato el ensayo se ha de realizar en condiciones de exceso de 
biomasa para evitar limitaciones cinéticas. Si se trata, no obstante, de evaluar 
la velocidad de reacción para diseño de capacidad de un reactor existente o 
nuevo, el ensayo se debe plantear en las condiciones (biomasa especíca de 
ese reactor y ratio sustrato/biomasa) lo más parecidas posible a las que habrá 
en el reactor para lograr resultados representativos.
Cuando un proceso de digestión anaerobia funciona correctamente es 
relativamente fácil obtener unas buenas estimaciones teóricas en estacionario 
del destino nal de varias magnitudes de interés. A continuación, se resume 
esto para varias magnitudes y componentes de interés:
- Demanda química de oxígeno (DQO): prácticamente toda la DQO biodegra-
dable del sustrato convertida se transforma en metano con una pequeña 
proporción (alrededor del 5 % dependiendo del sustrato) que se transfor-
ma en nueva biomasa.
- Carbono inorgánico: el CO2 producido de la conversión del sustrato se en-
contrará repartido entre la fase gas y la líquida (en forma de bicarbonato 
mayoritariamente). El pH del sistema, así como otras variables, afectan a 
ese reparto entre gas/líquido.
- Nitrógeno: la digestión anaerobia es un proceso reductivo, por lo que todas 
las formas de nitrógeno oxidado pasarán a forma amoniacal, así como el 
nitrógeno orgánico degradado.
- Azufre: análogamente las formas de azufre oxidado pasarán a forma de sulfu-
ro de hidrógeno que se encontrará repartido entre la fase gas y líquida.
Teniendo en cuenta estos conceptos fundamentales y la información ob-
tenida de unos ensayos BMP correctamente diseñados y ejecutados es posible 
realizar ya unas buenas estimaciones en estacionario de cara al diseño y ope-
ración de un digestor anaerobio. Será para el control de los reactores, arranque 
y recuperación ante eventos de desestabilización donde se hará necesario un 
modelado dinámico más avanzado capaz de capturar la evolución de variables 
clave con el tiempo ante cambios en las entradas, de forma que el operador 
sea capaz de mantener el sistema bajo una operación óptima y estable (García-
Gen et al. 2015).
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2.2. Modelado dinámico
El enfoque típico utilizado en la mayoría de los problemas de modelado 
matemático de euentes de agua residual, incluyendo los de procesos 
anaerobios (Batstone et al. 2002) y los de procesos de lodos activos (Henze et 
al. 2000), se basa en el supuesto de que el inventario hidráulico no es función 
de la reacción biológica o química. Por tanto, para un balance generalizado 
del sistema, los términos de reacción (denidos por las reacciones bioquímicas 
y químicas) pueden denirse independientemente de los términos de 
transferencia de masa por advección y difusión. Como ejemplo especíco, una 
ecuación de balance de masa generalizado para un estado de concentración 
diluida (particulado o soluble) en un reactor perfectamente mezclado se 
puede expresar según la Eq. 2.1:
—— = —— (Sin,i − S) + ∑ rS,i (2.1)
Donde S es la concentración de la variable de estado (S para soluble, X 
para particulada), Qin,i es la masa o ujo volumétrico para la variable i, V es el 
volumen o la masa y rS,i es la velocidad volumétrica de reacción especíca 
para los procesos en los cuales interviene la variable i. La ecuación (2.1) puede 
ser utilizada para reactores de volumen jo o variable. En este último caso, el 
volumen de líquido es determinado con una ecuación de estado, tal que:
—— = ∑qin,i − ∑qout,i (2.1)
2.3. Reacciones microbianas y bioquímica
En la digestión anaerobia tienen lugar múltiples procesos sicoquímicos 
y biológicos simultáneamente (g. 2.2). 
Los procesos sicoquímicos relacionados con el pH y la especiación iónica 
son de una gran importancia en el modelado de DA ya que afectan en gran 
medida a las inhibiciones de diversos procesos biológicos, así como a la compo-
sición de gas. Los procesos biológicos a considerar se reeren a las reacciones 
dV
dt
dS       Qin,i
dt          V
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catalizadas por microorganismos que, para su modelado, se suelen organizar 
típicamente en los llamados grupos microbianos funcionales. Cada actividad de 
un grupo microbiano se describe típicamente mediante una estequiometría 
de conversión promediada (en la cual se incluyen rendimientos para sustratos 
y productos, así como el crecimiento de la biomasa microbiana) y una expre-
sión cinética que describe la velocidad a la que esta conversión tiene lugar 
(como función típica de las concentraciones en el medio y de condiciones in-
hibitorias).
Uno de los aspectos más importantes de los modelos dinámicos de DA es 
la capacidad de capturar las diferentes dinámicas de los procesos de hidrólisis, 
fermentación y metanogénesis y, de este modo, predecir los problemas posi-
bles de acumulación de intermedios e inhibiciones asociados, los cuales son 
causantes de potenciales desestabilizaciones (g. 2.3).
Figura 2.2. Resumen de las reacciones microbianas y sicoquímicas que ocurren 
en la digestión anaerobia (adaptado de Batstone & Rodríguez 2015)
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Un esquema bastante frecuente en modelos de DA es la consideración 
de un grupo microbiano especíco para la fermentación rápida de sustratos 
solubles a acetato, hidrógeno y dióxido de carbono; y de dos grupos 
microbianos especícos para las metanogénesis (a partir de acetato o a partir 
de hidrógeno). Este nivel básico de complejidad del modelo ya es capaz de 
captar la dinámica entre la fermentación ácido/acetogénica (rápida) y la 
metanogénesis (lenta) (gura 2.1), lo que permite predecir la inestabilidad 
del proceso debida a la acumulación de ácidos (Bernard et al. 2001).
El nivel de detalle recomendado en la descripción de los procesos y com-
ponentes de la fermentación intermedia, tales como los ácidos grasos volátiles 
(AGV) especícos u otros productos intermedios, depende en gran medida de 
la aplicación prevista del modelo y de las expectativas respecto al nivel de deta lle 
que se desea obtener del mismo. Es importante considerar que un mayor nivel 
de detalle a obtener conlleva la contrapartida de una mayor de necesidad de 
información de entrada (e.g. composición detallada del inuente).
Figura 2.3. Dinámica de los principales pasos durante la digestión anaerobia de sustratos 
sólidos. La hidrólisis o la metanogénesis pueden ser limitantes, pero la fermentación ácido/
acetogénica es siempre más rápida que la metanogénesis (Rodríguez et al. 2006a)
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Dependiendo de los objetivos y la composición del inuente del digestor 
anaerobio, un modelo puede requerir una descripción más o menos estruc-
turada de los grupos microbianos funcionales para tener en cuenta procesos 
especícos de relevancia. Un ejemplo es el caso de la reducción de sulfato o 
de nitrato que podría (o no) ser relevante dependiendo de los objetivos del 
modelo y la composición del sustrato. La inclusión de sustratos/productos 
intermedios fermentables especícos tales como el lactato, etanol y otros 
componentes también dependen del caso a estudiar.
Los recientes desarrollos en la codigestión anaerobia han planteado la 
necesidad de la incorporación de sustratos especícos y su degradación. Re-
cientemente se han propuesto enfoques generalizados para incluir todos los 
sustratos fácilmente fermentables bajo un mismo grupo microbiano (García-
Gen et al. 2013). Este enfoque funciona bien siempre y cuando los balances 
de masa y de electrones (expresados típicamente como DQO) se cumplan 
cuidadosamente. Teniendo en cuenta que la acidogénesis es la etapa más rá-
pida del proceso de digestión, los sustratos que se solubilizan se convierten 
rápidamente en AGV y posteriormente en acetato e hidrógeno. Esto hace que 
la descripción exacta de los intermedios transitorios sea de relativa menor im-
portancia con el n de la predicción del biogás y la eciencia de eliminación, 
siempre y cuando los balances de DQO y masa sigan siendo correctas.
La sulfato-reducción en la digestión anaerobia puede ser importante en 
casos especícos. Si se usan aguas residuales o sustratos que contengan sulfato, 
la predicción exacta del sulfuro de hidrógeno podría ser importante debido a 
su efecto sobre la calidad del biogás junto con su naturaleza maloliente, tóxica 
y corrosiva, así como su carácter inhibidor para los microorganismos. 
Dado que las bacterias sulfato-reductoras pueden utilizar múltiples inter-
medios en la DA, incluyendo el hidrógeno, como donantes de electrones, los 
modelos de DA que incorporan la reducción de sulfato presentan el proble-
ma de tener que contabilizar todas las combinaciones relevantes posibles de 
donantes de electrones. Sin embargo, si se incorporan todas las posibles 
combinaciones de procesos de sulfato-reducción, el nivel de complejidad y 
número de parámetros puede aumentar sustancialmente. Como se ha indi-
cado anteriormente, la aplicación del modelo debe denir el nivel de detalle 
requerido. Varios modelos y modicaciones de reducción de sulfato han sido 
desarrollados, incluyendo algunos para el ADM1 (Knobel & Lewis 2002, 
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Fedorovich et al. 2003, Batstone et al. 2006a, Barrera et al. 2015). Las principales 
diferencias entre los distintos modelos se encuentran en el número de sustra-
tos considerados como donantes de electrones para las sulfato-reductoras y 
en las expresiones cinéticas de inhibición por la concentración de sulfuro de 
hidrógeno (Ahmed & Rodríguez 2017b).
La reducción del nitrato por microorganismos desnitricantes es otro 
proceso que no suele incluirse en los modelos de DA. Considerando que el pro-
ducto de la reducción de nitratos no es ni inhibidor ni tóxico ni tiene efectos 
adversos distintos de la dilución de biogás, el impacto de la reducción de ni-
trato o nitrito en el proceso se limita principalmente a una fuerte competencia 
por los donantes de electrones. La incorporación de la reducción del nitrato 
plantea problemas similares a los de las sulfato-reductoras, ya que se necesita-
rían incluir procesos y cinéticas especícos para cada donante de electrones, 
agregando en gran medida la cantidad de parámetros que se determinarían. 
Algunos intentos de incluir su modelado en línea con este enfoque han sido 
propuestos (Tugtas et al. 2006, Rousseau et al. 2008). Dado que la respiración 
de nitrato es un metabolismo que produce una gran cantidad de energía y 
biomasa, las bacterias reductoras de nitrato crecen rápidamente y consumen 
todo el nitrato de forma rápida.
2.4. Nivel de complejidad óptimo
La complejidad inherente en los procesos biológicos combinada con la 
incertidumbre, complejidad y variabilidad de los sustratos en el inuente, con 
diferentes concentraciones y composiciones, hacen que la selección del nivel 
adecuado de complejidad en un modelo sea crítica. La estructura del mode-
lo óptimo (mínimo) puede ser determinada matemáticamente (Bernard et al. 
2006), pero la complejidad del modelo generalmente excede los requerimien-
tos mínimos necesarios para describir las cinéticas básicas manteniendo la 
relevancia mecanística. En última instancia, es la experiencia del modelador 
en vista de los objetivos del modelo, la cantidad y calidad de información de 
los datos disponibles lo que denirá el nivel óptimo de complejidad de los 
modelos de digestión anaerobia.
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2.5. Procesos sicoquímicos
2.5.1. Especiación iónica y el papel del pH
La especiación ácido-base y el papel del pH son críticos en los sistemas de 
digestión anaerobia y su modelado riguroso es un factor crítico para obtener 
predicciones precisas del modelo tanto en la fase líquida como en la fase ga-
seosa. Además de su impacto en el equilibrio gas-líquido de CO2, que afecta 
a la composición del biogás, el papel del pH es de gran importancia debido a 
su efecto sobre las velocidades de reacción microbiana por inhibiciones es-
pecícas (por ejemplo, sobre la metanogénesis) ya que puede desestabilizar 
del proceso. Cualquier modelo que tenga como objetivo la predicción de la 
desestabilización por acidicación debe incorporar una descripción precisa de 
la especiación ácido-base como función del pH. Este último puede ser pro-
porcionado como entrada medida frecuentemente o bien calculado por el 
modelo si hay suciente información.
Dado que reacciones ácido-base alcanzan el equilibrio a velocidades ór-
denes de magnitud superiores a otras reacciones (bio)químicas del proceso, 
se pueden considerar instantáneas. Esto permite su modelado algebraico 
directamente a través de ecuaciones de equilibrio, asumiendo el equilibrio 
ácido-base instantáneo en el reactor en todo momento, así como el balance 
de cargas. La implementación algebraica presentada en el ADM1 de especia-
ción iónica y pH (Batstone et al. 2002) es un marco representativo a partir del 
cual se han desarrollado modelos físicoquímicos más completos. Reciente-
mente, se han dirigido esfuerzos para mejorar la exactitud de la resolución 
del pH incor porando coecientes de corrección de actividad en función de 
la fuerza iónica (Flores-Alsina et. al. 2015; Solon et al. 2015). Las correcciones 
por actividad generalmente requieren un cálculo iterativo adicional debido 
a la relación implícita entre la fuerza iónica y el coeciente de actividad. La 
corrección por actividad en función de la fuerza iónica ha sido generalmente 
ignorada en sistemas de aguas residuales, con la excusa de su relativa poca 
importancia a bajas concentraciones. Sin embargo, las grandes variaciones 
en la fuerza iónica debido a la heterogénea naturaleza de las aguas residuales 
tratadas en un digestor anaerobio, muestran que la suposición de ignorar la 
corrección por actividad (asumiendo la solución como comportamiento ideal) 
Modelado matématico en digestión anaerobia 352
es un planteamiento incorrecto. Los errores cometidos por no considerar la 
corrección de la actividad en función de la fuerza iónica han sido reciente-
mente evaluados (Patón et al. 2017). Estos errores son relevantes en variables 
de control clave en digestión anaerobia, tales como la proporción entre la 
alcalinidad intermedia y la parcial (parámetros frecuentemente utilizado para 
evaluar la acidicación de un digestor) o la concentración de amoníaco (fuerte 
inhibidor de los microorganismos metanogénicos acetoclastas). Un ejemplo 
de estos errores se puede observar para la alcalinidad (Patón et al. 2017):
La magnitud de estos errores puede llegar a valores cercanos al 20 % en el 
valor de referencia a (ratio alcalinidad intermedia/alcalinidad parcial). Esta es 
una variable clave en el control del proceso de digestión anaerobia, utilizada 
como información de una posible acidicación del sistema.
2.5.2. Procesos de transferencia de líquido-gas
Un modelo que describiese los productos gaseosos (e.g., CH4, CO2, H2, SH2) 
como generados directamente en la fase gaseosa conllevaría la suposición 
Figura 2.4. Diferencias y error cometido en la predicción de la alcalinidad en un reactor típico 
en DA como función de la fuerza iónica del agua residual cuando se asume solución ideal
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implícita de equilibrio líquido-gas y, por tanto, ignoraría cualquier limitación 
de transferencia de masa y posibles sobresaturaciones. Este enfoque conlleva 
importantes errores y una aplicación muy limitada debido a las importantes y 
bien conocidas limitaciones de transferencia de materia y sobresaturación de 
componentes gaseosos en digestores anaerobios que afectan a la dinámica 
del proceso. Este efecto no se limita a errores en la composición de gas, sino 
que componentes tales como CO2 y H2S son de naturaleza ácida débil, y por 
tanto, su especiación está fuertemente correlacionada con el pH del sistema 
(ver gura 2.3). La distribución de estos ácidos débiles y solubles en el gas 
puede afectar fuertemente y ser afectada por el pH del reactor, dando lugar a 
imprecisiones signicativas en las predicciones de la composición del biogás 
del modelo si no se contabiliza adecuadamente.
Debido a las fuertes interacciones relacionadas con el pH, normalmente se 
recomienda el uso de variables de estado especícas para la concentración de 
gases solubles disueltos al menos para CO2 (y H2S si se modela) en integración 
con la especiación ácido/base. El modelado de metano disuelto e hidrógeno 
debería tener un menor impacto en la predicción de biogás. No obstante, el 
hidrógeno es un componente cuya concentración en solución tiene un bien 
conocido efecto en la termodinámica de varias reacciones biológicas clave 
que proceden muy cerca del equilibrio, como son las acetogénicas a partir de 
AGVs, con lo que tiene efectos importantes en la dinámica.
A pesar de su importancia, la descripción dinámica del hidrógeno en 
disolución es una variable propensa a causar problemas numéricos durante 
las simulaciones. El valor numérico de concentración típicamente bajo del 
hidrógeno disuelto en combinación con los ujos relativamente grandes 
de su producción (acidogénesis) y consumo (metanogénesis) hacen que su 
simulación dinámica sea muy compleja para la mayoría de los integradores nu-
Figura 2.5. Equilibrio líquido-gas del carbono inorgánico y su especiación en fase acuosa
Modelado matématico en digestión anaerobia 372
méricos. Las soluciones propuestas para eliminar este problema en modelos 
complejos como el ADM1 como la suposición de estado estacionario en la fase 
líquida del hidrógeno (Rosen & Jeppsson 2006) han proporcionado resultados 
satisfactorios. De nuevo, será en última instancia la aplicación del modelo y 
los objetivos lo que denirá el nivel de inversión de esfuerzo en complejidad 
y nivel de detalle.
2.5.3. Precipitación de sólidos
La precipitación de sólidos que describe las interacciones sólido-líquido 
para determinados iones de importancia, salvo alguna excepción (Musvoto 
et al. 2000) no ha sido incluida tradicionalmente en los modelos existentes de 
DA. Estos procesos son especialmente importantes si, por ejemplo, se busca 
describir con detalle el ciclo del fósforo en los sistemas de aguas residuales. 
Los principales componentes iónicos que pueden precipitar (e interactuar a 
través de la precipitación) son los carbonatos, sulfuros y fosfatos inorgánicos 
(aniones), y el hierro, calcio y magnesio (cationes), quienes dan lugar a un 
número ya grande de precipitados posibles (Batstone et al. 2012). A pesar del 
complejo rango de precipitantes ha resultado posible denir relaciones ci-
néticas relativamente simples y generalizadas (Kazadi Mbamba et al. 2015) 
basadas en el concepto de proceso fundamental limitado por el equilibrio 
y relativamente tolerante con los errores en la evaluación cinética. En cual-
quier caso, la mayoría de los procesos de precipitación requieren asumir 
comportamiento no ideal de los iones, incluyendo correcciones por la activi-
dad iónica en función de la fuerza iónica y efectos como el emparejamiento 
iónico, principalmente debido al mayor impacto en los iones multivalentes.
2.6. Termodinámica de los sistemas DA
La ausencia de aceptores de electrones externos fuertes (como el oxí-
geno) en la digestión anaerobia implica que la mayoría de reacciones (bio)
químicas, fermentativas y metanogénicas, tienen lugar muy cerca del equili-
brio termodinámico con fuerzas impulsoras muy bajas (i.e. bajos valores de 
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energía libre de Gibbs de reacción, ∆G). Esto tiene dos implicaciones directas. 
La primera consecuencia de una baja fuerza impulsora es que hay muy poca 
energía disponible para el crecimiento de biomasa y, por tanto, los rendimien-
tos de biomasa en DA son muy pequeños. 
La segunda implicación es que cambios pequeños en las concentraciones 
de productos y sustratos pueden causar que alguna de estas reacciones pase 
a ser termodinámicamente imposible y, por tanto, se detenga. Sólo mientras 
las concentraciones de sustratos y productos intermedios se mantengan 
dentro de ciertos valores podrán todas las reacciones permanecer dentro 
de la viabilidad termodinámica. Un componente clave de esta viabilidad es 
el hidrógeno en disolución por su ubicua implicación en la mayoría de estas 
reacciones, ya sea como producto o sustrato. Por un lado, la concentración de 
hidrógeno disuelto debe permanecer sucientemente baja para mantener la 
viabilidad termodinámica (∆G en negativo) de, por ejemplo, la oxidación de 
butirato y/o propionato, mientras que, al mismo tiempo, debe haber hidró-
geno suciente para que la metanogénesis hidrogenotróca (tanto cinética 
como termodinámicamente) pueda tener lugar. La transferencia sintróca de 
electrones entre especies microbianas (vía hidrógeno u otros mediadores) es 
un fenómeno cuyo papel estabilizador es bien conocido en DA pero del que 
aún existen importantes incógnitas (Batstone et al. 2006b).
El ADM1 utiliza una estrategia básica y sencilla para describir el impacto 
del hidrógeno disuelto en la termodinámica mediante una correlación similar 
a una inhibición no competitiva (Batstone et al. 2002). Este enfoque exitoso 
permite, no obstante, una velocidad (pequeña) en casos en que teóricamente 
debe ser cero para esa reacción en esas condiciones. Alternativas a esta 
estrategia pueden incluir factores en las expresiones cinéticas que detienen la 
velocidad de reacción cuando ∆G se aproxima a cero (Batstone et al. 2006a) lo 
cual elimina la necesidad de los parámetros de inhibición por hidrógeno todas 
las reacciones microbianas implicadas a cambio de requerir la computación 
dinámica de la ∆G. Recientes modelos siguiendo este enfoque han obtenido 
resultados muy similares a los obtenidos en el modelo ADM1 estándar (Patón 
& Rodríguez 2017), con lo que ambas estrategias son comparablemente 
aceptables. La función empírica de inhibición no competitiva reeja bien los 
resultados experimentales, aunque desde el punto de vista mecanístico resulta 
menos satisfactoria.
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2.7. Modelado cinético de las reacciones microbianas
La velocidad a la que se producen las reacciones microbianas en DA está 
determinada por una serie de factores más allá de la simple concentración de 
los sustratos requeridos. Estos factores incluyen la actividad del catalizador 
microbiano, así como la presencia de componentes inhibidores y condiciones 
ambientales (tales como pH, temperatura, salinidad, etc.). La velocidad 
volumétrica (e.g. en gDQO/L·h) de una reacción microbiana se determina por 
la actividad especíca máxima de los microorganismos activos, la abundancia 
(concentración) de los mismos, las concentraciones de los sustratos y la 
anidad por estos de los microorganismos, así como por la presencia de 
componentes inhibidores o condiciones ambientales que pueden disminuir la 
velocidad. Las inhibiciones pueden ser diversas en sus mecanismos, desde el 
tipo reversible de inhibiciones que afectan principalmente a la anidad entre 
microorganismos y sustratos, hasta inhibiciones de naturaleza más irreversi ble, 
tales como toxicidad que podrían, por ejemplo, aumentar el mantenimiento o 
llevar a un deterioro celular dañando la actividad microbiana a largo plazo.
La mayoría de las expresiones de velocidad de reacciones catalizadas 
por microorganismos se denen en términos de un sustrato especíco 
o conversión de producto por volumen de reactor y por tiempo. Están 
típicamente constituidas por el producto de una tasa de absorción de 
sustrato especíca de biomasa multiplicado por la actividad (concentración) 
microbiana. Biomasa (rSi = qSi·X; g Si/L·h). También se encuentran deniciones 
de velocidades en términos de unidades de crecimiento de biomasa (en un 
metabolismo de sustrato especíco) por volumen de reactor y tiempo. Estas 
se componen del producto de una velocidad de crecimiento de biomasa 
especíca multiplicado por la actividad (concentración) de dicha biomasa (µ·X; 
gX/L·h). Ambas expresiones pueden ser generalmente intercambiables a través 
de un parámetro de rendimiento (µ·X = YXS·rSi) si se asume el metabolismo con 
una estequiometría constante.
Las expresiones cinéticas más detalladas para representar la velocidad 
de reacción por unidad de volumen y tiempo se componen comúnmente de 
cuatro elementos (gura 2.6): (i) una velocidad máxima especíca de la biomasa 
(denida típicamente como un parámetro), que representa el máximo trabajo 
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metabólico que puede llevar a cabo una unidad de catalizador microbiano; 
(ii) la actividad (usualmente concentración) de esa biomasa (catalizador); 
(iii) un término dependiente de la concentración de sustrato(s) que ralentiza 
la reacción cuando los sustratos se vuelven limitantes y (iv) términos de 
inhibición típicamente incluidos como factores que multiplican la expresión 
de velocidad.
Las expresiones cinéticas en modelos de bioprocesos incluyendo la DA son 
la principal fuente de parámetros que requieren calibración e identicación. 
Es evidente que el nivel de complejidad de las expresiones cinéticas en DA 
puede convertirse rápidamente en difícil de manejar debido al número de 
procesos involucrados y, por esta razón, es de gran importancia evaluar el 
nivel de complejidad requerido al modelar la cinética en la DA. El objetivo del 
modelo y su marco de aplicación denirán qué efectos cinéticos incorporar en 
las ecuaciones de velocidad (por ejemplo, incluyendo o excluyendo los efectos 
sobre la velocidad de la reacción de la temperatura, pH y sustratos o productos 
especícos: componentes tóxicos, salinidad, componentes bioactivos, LCFA, 
amoníaco, sulfuro de hidrógeno, etc.). Es aquí donde el modelador debe 
aplicar la expresión cinética más simple que sirve al propósito de la aplicación 
del modelo.
Un problema común en el modelado de bioprocesos de cultivos mixtos 
es la dicultad inherente en lograr una identicación separada de las ve-
locidades de consumo máximo especíco por parte de la biomasa. Esto se 
debe a la extrema dicultad de medir la concentración real de grupos micro-
Figura 2.6. Estructura típica de las expresiones cinéticas comúnmente encontradas en los 
modelos de digestión anaeróbica. La tasa puede expresarse como consumo de sustrato o 
crecimiento de biomasa por volumen y tiempo
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bianos especícos separados entre sí (típicamente solo las concentraciones 
totales de biomasa están disponibles a partir de medidas como las de sóli-
dos suspendidos volátiles). Aunque los desarrollos donde se utilizan técnicas 
moleculares han abordado este problema (Yu et al. 2006, Werner et al. 2011, 
Vanwonterghem et al. 2014) siguen habiendo limitaciones en la forma de vin-
cular cuantitativamente las abundancias relativas de ARN/ADN (16S, genes 
funcionales o metagenómica) con la cuanticación especíca de la biomasa 
activa. Hasta la fecha no hay buenas técnicas aplicables disponibles para esta 
cuanticación en los sistemas de digestión anaerobia.
Es por esta razón que los modeladores deben proporcionar una buena es-
timación de las concentraciones microbianas especícas iniciales en su inóculo 
de biomasa, especialmente si se van a utilizar datos simulados a corto plazo 
desde el comienzo de una simulación. Las estimaciones de las concentracio-
nes de los grupos microbianos pueden obtenerse mediante la combinación de 
medidas agrupadas, tales como sólidos volátiles suspendidos, con el uso de los 
rendimientos estimados para el crecimiento de la biomasa. Las diferencias en 
la energética de los procesos de conversión de la DA conducen a diferencias 
en el rendimiento de los distintos grupos microbianos y estos pueden ser es-
timados (Kleerebezem & Van Loosdrecht 2010). Al combinar los rendimientos 
estimados (o medidos) con simulaciones a largo plazo, imitando el ambiente 
original de la biomasa (siempre y cuando se disponga de una caracterización 
sucientemente detallada del sustrato en el que se desarrolló la biomasa), se 
pueden obtener buenas estimaciones de las concentraciones de los grupos 
microbianos.
2.8. Modelos no convencionales
Aunque la mayoría de los modelos con aplicación de procesos prácticos 
probados en DA se han basado en los enfoques descritos anteriormente, 
en los últimos años se han desarrollado algunos modelos alternativos no 
convencionales con objetivos diversos. Algunos de estos modelos alternativos 
han buscado extender la aplicación a sistemas anaerobios no metanogénicos 
(e.g. producción de biohidrógeno o de AGVs). Otros han buscado escapar de 
los problemas de identicación inherentes descritos anteriormente asociados 
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a la incertidumbre en la composición de biomasa microbiana y abordarla in-
corporando diferencias cinéticas entre especies microbianas funcionalmente 
redundantes (Ramírez et al. 2009). Para aplicar el ADM1 a procesos no 
metanogénicos se han utilizado enfoques de estequiometría variable para 
la fermentación acidogénica, bien conocidos por mostrar rendimientos 
de productos no constantes dependiendo de las condiciones ambientales 
(Rodríguez et al. 2006b; Penumathsa et al. 2008). Este enfoque no aporta 
valor en sistemas metanogénicos, ya que los intermedios de fermentación se 
convierten rápidamente en acetato e hidrógeno, pero se requiere en casos en 
los que, por ejemplo, los AGV e hidrógeno son los productos nales de interés.
La creciente importancia de la DA de mezclas de sustratos en procesos 
de codigestión anaerobia ha planteado el importante problema de cómo 
tratar una diversidad de múltiples sustratos sin aumentar el número de 
procesos y parámetros de modelos hasta tamaños inmanejables. Para ello han 
aparecido estrategias hacia modelos generalizados para abordar la diversidad 
y variabilidad de las mezclas de sustratos (García-Gen et al. 2013).
Se han desarrollado algunos modelos no convencionales con objetivos de 
investigación centrados en el detallado análisis bioenergético de los ecosiste-
mas anaerobios microbianos (Rodríguez et al. 2008). Estos modelos intentan 
aportar luz a los factores determinantes de los productos de fermentación 
especícos y su variabilidad en función de las condiciones ambientales en 
los ecosistemas anaerobios (Rodríguez et al. 2006b; González-Cabaleiro et al. 
2015a). También se ha investigado la reversibilidad de rutas especícas anae-
robias de interés utilizando la termodinámica combinada con información 
siológica básica (González-Cabaleiro et al. 2013). Los enfoques de modelado 
de la bioenergética también han proporcionado recientemente información 
sobre los posibles orígenes ecológicos de la variabilidad de productos de 
fermentación y de los principales sintrosmos microbianos presentes en los 
ecosistemas anaerobios (González-Cabaleiro et al. 2015b).
2.9. Abordando la calibración de parámetros en modelos de DA
La calibración de parámetros de los modelos de DA ha sido objeto de 
numerosa bibliografía y esfuerzos investigadores tratando de aplicar modelos 
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complejos como el ADM1 al mayor número de procesos y aplicaciones 
posibles. Un fenómeno ampliamente observado en estos trabajos es la gran 
diversidad de valores obtenidos para los mismos parámetros del modelo 
en condiciones diferentes llevando a rangos de variabilidad que sugieren 
problemas metodológicos en la forma en que estos parámetros son estimados. 
Frecuentemente los ejercicios de calibración de parámetros se realizan 
mediante la optimización simultánea de un gran número de parámetros 
para minimizar el error entre la simulación del modelo y una serie de datos 
experimentales normalmente escasos. La combinación de abundancia en 
número de parámetros y escasez de información experimental es la causa más 
común de sobreajuste de parámetros en modelos, llevando a combinaciones 
innitas de pares de grupos de parámetros que llevan al mismo nivel de error. 
Esto es un problema grave en modelos complejos como ADM1 ya que hay 
muchos parámetros que se encuentran correlacionados entre ellos y que 
son muy complejos de identicar de forma separada en ausencia de ciertos 
tipos de mediciones experimentales. Es el caso de las velocidades especícas 
máximas (qmax) y los rendimientos de biomasa (Yxs) en ausencia de valores 
de concentraciones especícas de cada grupo funcional de biomasa (Xi) por 
separado.
Esto combinado con el extremo coste computacional de llevar a cabo 
optimizaciones multivariable y la incertidumbre en la globalidad de los va-
lores óptimos encontrados en estos casos han llevado a trabajos recientes 
que buscan eliminar esa incertidumbre con estrategias de clasicación y je-
rarquización de parámetros previa a la calibración con datos experimentales 
(Ahmed & Rodríguez 2017a). Estas estrategias consisten en la estimación de 
varios grupos de parámetros mediante correlaciones mecanísticas, combi-
nadas con análisis de sensibilidad para la jerarquización de la importancia 
de otros parámetros, así como un análisis de su grado de interrelación. Este 
método permite una jerarquización tal que la calibración de parámetros se 
reduce a una serie de optimizaciones de una sola variable combinadas con 
análisis de sensibilidad local en una estrategia de gran eciencia que ha logra-
do ya resultados muy prometedores (Ahmed & Rodríguez 2017a).
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Resumen
La digestión anaerobia de deyecciones ganaderas se ha mostrado uno de 
los métodos más efectivos para la mitigación de las emisiones de gases de 
efecto invernadero en el sector ganadero, contribuyendo a la producción 
de energía renovable y posibilitando la aplicación de procesos de recupe-
ración de nutrientes. Se analizan el contexto de estas instalaciones, las 
tecnologías de recuperación de nutrientes y los factores que inciden en 
la conveniencia y éxito de la escala de implantación, en granja o colectiva.
3.1. Introducción
La gestión de las deyecciones ganaderas es una actividad tan antigua 
como la ganadería, y casi siempre ligada a la agricultura. A pesar de haber 
sido una actividad secundaria y no conictiva mientras se mantuvo un frágil 
equilibrio en el esquema integrado ganadería-agricultura, los autores de 
la literatura clásica griega ya hicieron notar hace algunos miles de años los 
conictos producidos por una producción intensiva de ganado. 
Schrödinger (1997) recomendaba revisar la concepción del mundo de los 
lósofos de la antigua Grecia porque es la base de nuestra visión actual, pero 
también porque muchos nuevos conceptos de la ciencia cuestan de penetrar 
en la sociedad por el arraigo de aquellas percepciones ancestrales. Un ejemplo 
de este arraigo en el campo de las deyecciones ganaderas lo tenemos en 
uno de los trabajos de Heracles. 
El quinto de los trabajos del mítico Heracles (Hércules para los romanos), 
que tuvo que realizar por orden del rey Eristeo para redimir sus faltas y ganar 
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la eternidad, fue limpiar de estiércol los establos y valles del rey Augías en un 
solo día. Este rey de Elide era el mayor propietario de ganado del mundo. Los 
dioses habían hecho a sus rebaños inmunes a las enfermedades y los habían 
dotado de gran fertilidad. En estas condiciones, Augías nunca había ordenado 
limpiar los establos, la capa acumulada de estiércol en los pastos y cultivos era 
tan gruesa que no permitía el crecimiento vegetal y el hedor producido por 
estas acumulaciones llegaba hasta el último rincón del Peloponeso. Heracles 
convino con Augías que si realizaba esta limpieza en menos de un día recibiría 
como emolumento el 10 % del rebaño. Heracles desvió los cursos de los ríos 
Alfeo y Peneo para hacerlos pasar por los establos y valles del rey. En pocas 
horas el problema de excedentes de deyecciones quedó solucionado y la 
dilución del mar transformó el problema en un recuerdo molesto del pasado. 
Sabiendo que aquel trabajo era una orden de Eristeo, Augías no quiso pagar a 
Heracles lo convenido, y por el hecho de haber pretendido cobrar, Eristeo no lo 
contabilizó como trabajo realizado. Un conicto que tal vez no esté tan alejado 
de algunas experiencias actuales. 
En el siglo XXI, sabemos que el medio receptor (el agua, el suelo o la 
atmósfera) no tiene capacidad de dilución innita y que no existen soluciones 
mágicas para dar una solución denitiva al problema. Hoy, hay que alejarse de 
los tópicos, o los mitos, y contemplar la gestión de las deyecciones ganaderas 
como una actividad que ha de formar parte íntegra de la producción ganadera, 
tan primaria como la alimentación o el control sanitario y estrechamente 
relacionada con estas. 
La producción de purines y estiércoles se estima en Europa en unos 1.400 
millones de toneladas al año, de los cuales unos 117 millones de toneladas en 
España (tabla 3.1). Estas deyecciones, junto con otros subproductos o residuos 
orgánicos cuyo uso nal sea la aplicación agrícola, constituyen la tipología 
de subproductos que se producen en mayor cantidad. Los posibles impactos 
ambientales, y por tanto, los posibles benecios ambientales que comporta 
su control, afectan a la atmósfera, al suelo y las aguas. Sólo un conocimiento 
actualizado de estos puede permitir valorar el benecio de cambios de 
actitudes y de la adopción de medidas simples de actuación. Por ejemplo, 
separar aguas pluviales de la línea de purines o estiércoles permite reducir 
el volumen de deyecciones a transportar (benecio económico directo) y 
minimizar la contaminación de las aguas (benecio ambiental y económico 
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indirecto). A menudo estas actividades simples no son sucientes, pero sí 
necesarias. 
Tabla 3.1.  Producción anual estimada de deyecciones ganaderas en la Unión 
Europea (UE) y en los estados miembros con más de 50 millones de 
toneladas anuales de producción (Foged et al. 2012a). Unidades: 
miles de toneladas
Purines de cerdo Purines y estiércol bovino y vacuno Gallinaza avícola TOTAL
Francia 17.098 229.436 16.732 263.264
Alemania 31.039 159.756 11.218 202.013
Reino Unido 5.312 122.190 16.161 143.663
España 30.351 74.297 13.120 117.766
Polonia 16.485 70.344 11.801 98.630
Italia 10.681 75.578 2.472 88.731
Irlanda 1.696 82.885 84.580
Holanda 13.978 49.315 9.222 72.515
Total UE 126.640 863.801 80.726 1.381.911
Las deyecciones son un recurso. Han sido la fuente ancestral de nutrien-
tes y materia orgánica para mantener la fertilidad de los suelos agrícolas, y 
con nuevas tecnologías como la digestión anaerobia también son un recurso 
energético renovable, con un potencial estimado para España del orden de 
1,7 Mtep en el horizonte 2020 (Pascual et al. 2011). Para el óptimo aprovecha-
miento de este recurso es necesario abordar la gestión de forma integral, esto 
es, desde la minimización en origen de su producción hasta los métodos de 
valorización nal, teniendo en cuenta los aspectos organizativos y tecnológi-
cos. 
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3.2. El contexto: el complejo alimentario
La gura 3.1 muestra un esquema simplicado del complejo alimentario, 
cuyo objetivo es abastecer las necesidades alimentarias de la población. La 
estructura de este complejo depende de la distribución del consumo. Mien-
tras que en pequeños núcleos rurales las materias primas se producen en las 
cercanías y la distribución es relativamente simple, en un contexto de gran-
des ciudades en las que vive en la actualidad más del 50 % de la población 
mundial, más del 70 % de la población europea (UN-HABITAT 2016), la comple-
jidad de la cadena alimentaria se hace evidente, diferenciándose en el espacio 
las zonas rurales de gran producción alimentaria y las zonas urbanas de alta 
densidad en su consumo, con un incremento de los costes energéticos para 
mantener los ujos. 
Mientras que los consumos de energía fósil en la cadena alimentaria van 
desde consumos de la maquinaria agrícola o pesquera hasta la producción de 
fertilizantes químicos nitrogenados, el contenido energético de los alimentos 
procede de la energía solar. Mediante el proceso de fotosíntesis, los vegetales, 
el toplancton y otros organismos fotosintéticos jan nutrientes, agua, carbo-
no inorgánico (CO2, HCO3
-) y energía en forma de moléculas orgánicas que son 
la base de la producción de biomasa y de toda la cadena tróca. 
Figura 3.1. Esquema del complejo agroalimentario. Elaboración propia
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Hasta principios del siglo XX la producción agraria dependía exclusivamen-
te de la fertilidad natural de los suelos y de su mejora mediante la aplicación de 
las deyecciones de los animales de granja, el uso de guano o de nitratos de ori-
gen mineral. Con el desarrollo del proceso Haber-Bosch para la producción de 
amoníaco a partir de N2 atmosférico y H2 obtenido del gas natural se posibilitó 
la producción sintética de fertilizantes nitrogenados, la revolución verde desde 
los años sesenta y multiplicar la productividad de los cultivos por 4 entre 1990 
y 2000 (Smil 2011). En 2010, Smil (2011) estimaba una producción mundial 
de unos 100 Mt/año de N para fertilizantes nitrogenados mediante el proceso 
Haber-Bosch, más del 99 % de la producción total de nitrógeno mineral. 
Las pérdidas de fertilizantes nitrogenados por volatilización, lixiviación, 
escorrentía o erosión del suelo pueden bajar su eciencia al 38-45 % (Oenema 
et al. 2009). En países con un importante peso de la proteína animal en la dieta 
alimentaria, la eciencia en la transformación de nitrógeno vegetal en proteína 
animal puede hacer bajar la eciencia global del N en el sistema alimentario 
por debajo del 15 % (Smil 2011). Todas estas ineciencias se traducen en una 
importante liberación de diferentes formas de nitrógeno a la atmosfera, las 
aguas superciales y las aguas subterráneas, así como en las deyecciones 
ganaderas y en los euentes residuales líquidos y sólidos de la industria de 
transformación alimentaria. 
Otro nutriente básico para la producción de alimentos es el fósforo. 
Este es un mineral no renovable con una producción anual del orden de 
15-20 Mt P/año en el periodo 2000-2010, con las principales reservas, limi-
tadas, localizadas en Marruecos. Al ritmo actual de consumo se estima una 
bajada en la tasa de producción hacia los años 2030-2040, con aumento del 
coste de producción, y un agotamiento en 100-150 años (Foged et al. 2012b). 
Aparte del problema geopolítico que pueda representar depender de unas 
reservas muy localizadas, este nutriente también está caracterizado por una e-
ciencia en su uso como fertilizante y pérdidas a lo largo de la cadena alimentaria, 
localizándose «reservas» adicionales en las deyecciones ganaderas y en los otros 
euentes residuales. 
En un contexto de economía circular debe tenderse a maximizar las 
eciencias de todo el complejo alimentario (gura 3.1) y a recuperar los nu-
trientes y micronutrientes de todos los euentes residuales, así como energía 
de estos. En este contexto, el sector del tratamiento de euentes residuales 
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aparece como estratégico para la sostenibilidad del sistema. Sector en el que 
deberían modicarse la nomenclatura y objetivos, pasando del concepto tra-
tamiento, que se identica como método para reducir el impacto ambiental, 
al concepto procesado, que se identica como método para producir un 
producto nal con utilidad y valor económico, adoptando la estrategia tecno-
lógica apropiada (Flotats et al. 2012). En denitiva, un nuevo sector productivo 
con los objetivos de producir energía, recuperar macronutrientes y micronu-
trientes y reducir la dependencia de combustibles y materias primas fósiles.
3.3. El rol de la digestión anaerobia
La digestión anaerobia y aprovechamiento energético del biogás es una 
tecnología sólida aplicable a una gran variedad de euentes residuales (Flotats 
et al. 2016). Las estimaciones más realistas cifran el potencial energético de 
la digestión en Europa entre 28 y 40 Mtep/año (van Foreest 2012), aunque 
podrían ser superiores en función de la implantación de cultivos energéticos. 
Aparte de la obvia contribución energética de la digestión anaerobia, el 
proceso aplicado a deyecciones ganaderas produce una serie de efectos sobre 
sus características que también deben valorarse. 
3.3.1. Estabilización parcial de la materia orgánica (mineralización) 
El proceso anaerobio mejora la calidad de las deyecciones para su 
posterior aplicación al suelo: estabilización parcial de la materia orgánica, mi-
neralización del nitrógeno orgánico, homogeneización, reducción del tamaño 
de partícula y de la viscosidad, lo cual mejora la inltración en el suelo cuando 
se aplica como fertilizante. La concentración del nitrógeno amoniacal en el 
material digerido, respecto al inuente, puede aumentar en más de un 20 %, 
lo cual favorece la disponibilidad para las plantas si la aplicación se realiza por 
deposición en el suelo y enterrado, para evitar volatilización (Möller y Müller 
2012). 
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3.3.2. Higienización 
El hecho de mantener el material en digestión en un régimen de tempe-
ratura controlado (mesofílico o termofílico) durante un periodo de tiempo 
determinado, produce una higienización del producto debido a la disminu-
ción de microorganismos patógenos termosensibles y parásitos animales, así 
como la inactivación completa de larvas de insectos o de semillas de malas 
hierbas (Johansen et al. 2013). En el caso de microorganismos patógenos, las 
condiciones de higienización (tiempo y temperatura) sólo pueden alcanzar-
se mediante digestión anaerobia termóla (55 ºC, un mínimo de 20 días de 
tiempo de retención hidráulica), un compostaje controlado adicional o un 
pre- o post-tratamiento térmico (70 ºC, 1h). La digestión mesofílica no es su-
ciente para conseguir una higienización adecuada (EC 2001). 
3.3.3. Reducción de gases de efecto invernadero y olores 
Estudios de análisis de ciclo de vida muestran que la producción energética 
a partir de biogás supone un ahorro en combustibles fósiles de unos 2 kg 
CO2-eqv/m
3 biogás, debido al doble efecto que supone reducir emisiones 
incontroladas de CH4, que se producen de forma natural en las balsas y 
estercoleros, y la substitución de combustibles de origen fósil. De todas formas, 
después de la digestión anaerobia aumenta el potencial de emisiones directas 
de NH3 e indirectas de N2O en el almacén posterior de digerido (Torrellas 
et al. 2015), por lo cual es necesario cubrir estas balsas y utilizar técnicas de 
aplicación agrícola que minimicen las pérdidas de NH3 por volatilización. 
Un proceso de digestión controlado también contribuye a una menor 
concentración nal de compuestos responsables del olor característico de 
las deyecciones, como los ácidos grasos volátiles (AGVs). Estudios de Powers 
et al. (1999) muestran la elevada capacidad de los sistemas anaerobios en la 
reducción del poder odorífero de los purines.
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3.3.4. Gestión de los nutrientes 
El proceso de digestión anaerobia no elimina la elevada concentración de 
nitrógeno y fósforo presente en las deyecciones ganaderas, pero sí que mejora 
las características del substrato para ser sometido a otros procesos unitarios, 
como la evaporación/secado o el stripping de amoníaco. Estos efectos particu-
lares se exponen en el apartado 3.4.
3.3.5. Producción de energía
El efecto más evidente del proceso de digestión anaerobia es la elimi-
nación de parte de la materia orgánica, siendo transformada a biogás como 
vector energético. Los valores de potencial de producción de metano a partir 
de diferentes deyecciones pueden ser controvertidos, obteniéndose valores 
diferentes en función de diferentes factores, de los cuales se estima que el más 
importante es el tiempo de almacenamiento previo a la digestión. La «edad» 
de las deyecciones tiene un efecto negativo en la mayoría de procesos de 
tratamiento, no tan solo en la digestión anaerobia. Así, Kunz et al. (2009) mi-
dieron una reducción en la eciencia de la separación sólido líquido de purines 
conforme aumentaba el tiempo de almacenaje previo. En pocos días, o pocas 
horas, desde el momento de su generación, las deyecciones ya son activas 
y generan metano, de forma que el potencial disponible va disminuyendo 
conforme más se espera hasta su tratamiento controlado. La máxima produc-
ción de metano se obtiene con su digestión anaerobia controlada en cuanto las 
deyecciones son producidas. Esto puede apreciarse en la tabla 3.2, donde 
las muestras de los purines de cerdo I fueron tomadas en las 12 h posteriores 
a su generación, mientras que las de los purines II fueron tomadas durante 
el vaciado de las fosas bajo emparrillado de los animales, con un tiempo de 
almacenaje de 3-4 meses. 
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Tabla 3.2.  Potencial de producción de metano (CH4), según ensayos          
de biodegradabilidad anaerobia, de algunos residuos o subproductos 
estudiados en el LEA (Universitat de Lleida) o en GIRO Centro 
Tecnológico en el periodo 2001-2010
ST
(g kg-1)
SV
(g kg-1)
DQO
(g kg-1)
NTK
(g kg-1)
Potencial
(m3 CH4 t
-1)
Purines de cerdo I1 45,3 33,9 56,2 2,8 13,1
Purines de cerdo II1 49,8 31,1 47,9 5,4 3,3
Gallinaza de ponedoras 283,8 200,8 264,7 16,1 54,7
Hidrolizado vegetal 378,3 352,3 652,1 13,0 103,3
Residuo de prod. de café soluble 459,5 457,5 625,1 7,5 167,8
Alperujo 386,5 371,2 404,1 3,1 82,4
Tierras ltrantes de aceite 916,0 323,0 492,0 0,4 145,1
Residuo matadero cerdos2 507,0 489,0 1.275,0* 20,7 287,0
Res. mat., cerdos pasteurizado2 552,0 543,0 1.318,0* 21,3 477,8
Lodos matadero industrial 77,9 61,8 104,8 6,0 26,3
Lodos matadero centrifugados 190,9 139,9 229,3 10,2 44,7
1: Bonmatí et al. 2001; 2: Rodríguez-Abalde et al. (2011); *: estimado a partir de análisis elemental
Vanotti et al. (2009) documentan que extraer los purines de las naves de 
los animales a la mayor brevedad mejora los índices productivos, reduce la 
mortandad y los costes asociados al control de enfermedades. Las observacio-
nes anteriores implican la necesidad de tender a un cambio en el diseño de las 
granjas.
En general, el potencial de producción de CH4 de las deyecciones gana-
deras es bajo, debido al bajo contenido de materia orgánica, en comparación 
con otros residuos de la cadena alimentaria (ver como ejemplo los datos de la 
tabla 3.2), alguno de los cuales presenta un elevado potencial en condiciones 
de ensayo ideales (por ejemplo, las tierras ltrantes de aceite), pero con una 
composición en nutrientes y alcalinidad deciente. Sólo el estiércol de gallinas 
ponedoras presenta valores apreciables, pero su elevado contenido en nitró-
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geno no favorece una digestión estable. Una opción es diluir con la fracción 
líquida separada del digerido, después de reducir el contenido de amonio me-
diante stripping de amoníaco (Abouelenien et al. 2010). 
Las diferencias en la composición y en los potenciales de producción de 
biogás justican la necesidad de la codigestión anaerobia, esto es, la digestión 
anaerobia conjunta de sustratos de diferentes orígenes, con los objetivos de: 
1) complementariedad en la composición, para obtener perles del proceso 
más ecaces; 2) unicar metodologías de gestión; 3) amortiguar variaciones 
temporales en composición y producción; 4) reducir costes de inversión y 
explotación.
3.4. Combinación de digestión anaerobia con recuperación de nutrientes
Las estrategias tecnológicas conducentes a la recuperación de nitrógeno 
y fósforo, concentrándolos para su posterior transporte a largas distancias 
o su venta como fertilizantes minerales, se ven favorecidas por la digestión 
anaerobia previa debido a la mineralización. La clave de estas estrategias 
es conseguir un producto de las deyecciones que permita su valorización 
económica (Foged et al. 2012c).
3.4.1. Obtención de estruvita
La precipitación de estruvita (MgNH4PO4·6H20) es un proceso natural 
que tiene lugar en digestores anaerobios cuando las concentraciones de los 
iones Mg2+, NH4
+ y PO4
3- exceden el producto de solubilidad, ocasionando 
obstrucciones, reducción de volumen útil de digestión y problemas hidráulicos, 
si no se prevé esta circunstancia. La estruvita es poco soluble en agua y es 
considerado un fertilizante mineral de liberación lenta, por lo que ha cobrado 
importancia su producción controlada a partir de euentes de digestión 
anaerobia de deyecciones ganaderas como método para reducir su contenido 
en macronutrientes y su recuperación como producto con valor en el mercado 
de los fertilizantes. 
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La digestión anaerobia previa presenta las ventajas de mineralización, 
aumentando la concentración de iones amonio y fosfato, y de reducción del 
contenido de materia orgánica, permitiendo la obtención de cristales de 
estruvita más grandes (ver gura 3.2). El magnesio se encuentra en bajas 
concentraciones en las deyecciones, de forma que es necesaria la adición de 
Mg(OH)2 o MgO. Para reducir el coste de estos reactivos, se ha experimentado 
con resultados muy favorables con la adición de óxido de magnesio de bajo 
contenido, obtenido como subproducto de la calcinación de magnesita 
(MgCO3) para la producción de MgO (Romero-Güiza 2015).
Dado que la relación N:P en la estruvita es de 1:1, para una reducción 
signicativa del contenido de nitrógeno en las deyecciones es necesario 
suplementar con fosfatos. Cerrillo et al. (2015) experimentaron con una 
planta piloto de cristalización de estruvita en continuo tratando purines de 
cerdo digeridos, obteniendo reducciones del 52 % del contenido en amonio 
y producciones de 31 kg estruvita/m3 de purines, añadiendo MgCl2·6H20 y 
K2HPO4, así como NaOH para mantener un pH 9, que en experimentos previos 
habían valorado como óptimo. 
Figura 3.2. Cristales de estruvita obtenidos de purines de cerdo digeridos (Cerrillo et al. 2015)
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3.4.2. Stripping y absorción de amoníaco
El objetivo del proceso es la desorción y arrastre de amoníaco en una co-
lumna mediante una contracorriente de aire o vapor (columna de stripping) y 
su recuperación posterior en una columna con una corriente de ácido absor-
bente (columna de absorción). En medio líquido, el ión amonio se encuentra 
en equilibrio con el amoníaco, que es el gas que es arrastrado en el proceso. 
Este equilibrio se desplaza hacia el amoníaco con un aumento de la tempe-
ratura y/o el pH. Un objetivo del proceso es obtener un producto de calidad 
susceptible de ser valorizado en la industria de los fertilizantes minerales, u 
otros usos. La contaminación por materia orgánica, volatilizada y arrastrada 
junto con el amoníaco, es el principal limitante.
Bonmatí y Flotats (2003a) comprobaron que operando a 80 ºC podían 
obtenerse elevados rendimientos de desorción sin modicar el pH, sólo si 
se utilizaban purines previamente digeridos, debido a la menor alcalinidad, 
menor concentración de materia orgánica y dinámica diferente del pH. Some-
tieron el agua amoniacal obtenida de la fracción líquida de purines frescos y 
purines digeridos a un proceso de cristalización, obteniendo productos sig-
nicativamente diferentes (ver gura 4.3). Mientras el contenido en materia 
orgánica del producto de purines frescos no permitió la cristalización, los cris-
tales obtenidos de purines digeridos no se diferenciaban visualmente de los 
de sulfato amónico. Laureni et al. (2013) corroboraron la necesidad de la diges-
tión anaerobia previa para obtener un producto de calidad aceptable. 
Figura 3.3. Cristales de sulfato amónico obtenidos mediante stripping y absorción de: 
A) purines de cerdo frescos; B) purines de cerdo digeridos (Bonmatí y Flotats 2003a)
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3.4.3. Concentración térmica por evaporación al vacío
El objetivo de la concentración térmica es la separación del contenido de 
agua por evaporación, para obtener un producto concentrado que mantenga 
la carga inicial de nutrientes para su posterior transporte y valorización.
Los procesos térmicos unitarios aplicados a la concentración son, de forma 
genérica, la evaporación (aplicable a líquidos para concentrar hasta el 20-30 % 
en sólidos totales) y el secado (aplicable a sólidos para concentrar hasta más 
del 90 % en sólidos totales). Los procesos térmicos han de complementarse 
con otros para evitar el deterioro del material, la volatilización de compues-
tos orgánicos y amoníaco y, en general, para conseguir la recuperación de 
recursos con el mínimo impacto ambiental. Con el n de que los vapores no 
causen problemas de contaminación en la atmósfera, la evaporación se realiza 
normalmente en depresión, a temperaturas moderadas (50-70 °C) y con un 
condensado posterior de los vapores. 
Bonmatí y Flotats (2003b) estudiaron la combinación de la digestión anae-
robia y la evaporación al vacío aplicado a purines de cerdo haciendo notar que 
los compuestos volátiles con concentraciones más elevadas en los purines son 
el amoníaco y los AGV no ionizados. Es necesario aplicar una evaporación en 
dos etapas, con diferentes pH, o bien eliminar uno de estos dos compuestos 
previamente al proceso de evaporación. El proceso de tratamiento de la ma-
teria orgánica o el amonio, previamente a la evaporación, caracteriza a cada 
Figura 3.4. Concentraciones de DQO (n), ácidos grasos volátiles (p) y nitrógeno amoniacal (o) 
en los condensados de evaporación al vacío a diferentes pH, para la fracción líquida de purines 
frescos (A) y de purines digeridos anaeróbicamente (B). Adaptado de Bonmatí y Flotats (2003b)
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tecnología desarrollada para la concentración térmica de las deyecciones ga-
naderas (Flotats et al. 2004).
En el estudio de Bonmatí y Flotats (2003b), se comprobó que la elimina-
ción de materia orgánica mediante un proceso previo de digestión anaerobia, 
y un ajuste a pH ácido de la fracción líquida del digerido, permitía una reduc-
ción de los requerimientos de ácido para reducir el pH y una reducción muy 
signicativa de la contaminación de los condensados de la evaporación (-
gura 3.4), obteniendo parte de la energía para cubrir la demanda térmica y 
unos menores costes de operación. 
En Europa se inventariaron 32 instalaciones de evaporación y 81 de seca-
do de deyecciones ganaderas en 2011 (Foged et al. 2012a), produciendo del 
orden de un millón de toneladas al año de deyecciones secas (Foged et al. 
2012c) aptas para su transporte y comercialización. En Foged et al. (2011d) 
puede encontrarse la descripción de detalle, con su balance de masas, energía, 
ambiental y económico, de una instalación que combina digestión anaerobia, 
evaporación al vacío y secado. 
3.5. Implantación de la digestión anaerobia en Europa
La digestión anaerobia de deyecciones ganaderas puede ser implementa-
da a escala individual de granja o a escala colectiva/centralizada dando servicio 
a un conjunto de explotaciones. Varios son los factores que inuencian la de-
cisión sobre la escala de implantación (ver tabla 3.3), a los que podría añadirse 
la existencia de empresas tecnológicas con capacidad para abordar proyectos 
especícos según la escala. De todas formas, si se cumplen las condiciones de 
la tabla 3.3 la decisión nal es económica, adoptando la escala de implanta-
ción que menores costes o mayor benecio suponga para los ganaderos. En 
este sentido, la densidad de granjas y la intensidad de la producción ganadera 
en una zona determinada, así como la existencia de subvenciones y primas a 
la producción de energía a partir de biogás pueden explicar la conveniencia de 
una u otra escala. Lo anterior se ilustra de forma simplicada en la gura 3.5.
Los costes de inversión y/o nancieros de la planta de biogás más los 
costes de operación por unidad de biomasa tratada es función de la capacidad 
de tratamiento de la planta, siguiendo una curva como la C1. Los costes de 
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transporte son más elevados conforme más deyecciones deben transportarse 
y cuanto más lejos están dispuestas las granjas, cuanto más lejos deben 
transportarse los digeridos o cuando más lejos o más caros son los co-sustratos 
en caso de codigestión, siguiendo una curva como la T1. La suma de los dos 
costes (C1+T1) sigue una curva con un mínimo, el cual indica el tamaño óptimo 
de la instalación.
Tabla 3.3.  Factores que inuencian la decisión sobre la escala de implantación 
en el sector ganadero (adaptado de Flotats et al. 2009)
Instalación centralizada Instalación individual
Perl económico del área geográca: 
industrial o ganadero
Perl económico del área geográca: 
turismo, servicios, residencial
Elevada densidad e intensidad ganadera Elevado impacto o importancia del transporte de purín/estiércol
Bajo impacto o importancia del transporte 
de purín/estiércol Implicación del ganadero
Existencia de fuerte liderazgo de algunos 
agricultores/ganaderos o de empresa 
cualicada
Uso potencial de la energía térmica 
(demanda en la propia explotación)
Existencia de otros posibles sustratos
para codigestión en el área geográca 
de inuencia
Integración del sistema de tratamiento 
en la explotación
Usos potenciales de la energía térmica 
(district heating, usos en planta)
Simplicidad tecnológica, 
de mantenimiento y operación
Tratamiento centralizado como servicio 
a les gestión colectiva de la zona
Variables sociales: ¿es fácil unir 
a los ganaderos en un proyecto común? 
En caso que la zona geográca sea poco densa en granjas y deba reco-
rrerse una mayor distancia (mayor coste) para obtener una misma cantidad 
de deyecciones para la instalación, los costes de transporte y gestión serían 
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mayores que en el caso anterior, siguiendo una curva como la T2. En este caso, 
al sumar los dos costes (C1+T2), el tamaño óptimo de la instalación es menor 
que el anterior, o sea, tiene menor interés una gran planta centralizada si la 
intensidad ganadera en la zona de estudio es baja y deben recorrerse largas 
distancias para conseguir substrato.
Resultados parecidos se obtienen si existen subvenciones a la inversión 
o primas a la producción de energía eléctrica, más aún si estas son compa-
rativamente superiores para unidades de baja potencia, como es el caso de 
Alemania o Austria. En este caso la curva de costes bajaría (C2) respecto C1, y 
sumando a los costes de transporte (C2+T1) el tamaño óptimo de la instala-
ción sería también menor. Si la zona es poco densa en granjas, con una curva 
de costes de transporte tipo T2, el óptimo de C2+T2 sería una instalación aún de 
menor tamaño. Esto explica que en países con una política de apoyo económi-
co a las plantas de biogás prevalezcan las plantas a escala granja. 
En el inventario de instalaciones de tratamiento de deyecciones gana-
deras en Europa de Foged et al. (2012a), se contabilizaron 5.256 plantas de 
biogás en el sector ganadero, con 105 instalaciones colectivas y 4.692 instala-
ciones en granja (ver tabla 3.4). La mayoría de las plantas son de codigestión, 
para asegurar su rentabilidad, con un porcentaje medio global de deyeccio-
nes del 55,7 %.
Figura 3.5. Tamaño óptimo de instalaciones centralizadas en función de los costes de inversión/
nancieros y de operación (C) y los costes de transporte o de adquisición de los substratos (T)
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El desarrollo e implantación de plantas centralizadas se inició en Dinamar-
ca en la década de los años ochenta, tratando mezclas de diferentes residuos 
orgánicos agroalimentarios y deyecciones ganaderas, siendo la experiencia 
una referencia en la gestión colectiva de las deyecciones. Un informe temprano 
sobre la economía de estas plantas, de la Agencia Danesa de la Energía (DEA 
1995), ya indicaba que los costes de transporte de las deyecciones estaban en-
tre el 35 % y el 50 % de los costes de inversión/nancieros y de operación. La 
optimización de la logística ha sido una línea de actuación, en la actualidad al-
gunas plantas reciben la fracción sólida de las deyecciones, separadas en granja, 
y líneas de investigación actuales consisten en el estudio de pretratamientos 
para mejorar la producción de biogás de estas fracciones (Jurado et al. 2013).
Tabla 3.4.  Distribución de plantas de biogás según escala de implantación 
tratando deyecciones ganaderas en Europa (adaptado de Foged 
et al. 2011a)
País de la UE
In
st
al
ac
io
ne
s 
en
 g
ra
nj
a
In
st
al
ac
io
ne
s 
in
te
rm
ed
ia
s
(<
 5
0.
00
0 
t/
añ
o)
In
st
al
ac
io
ne
s 
co
le
ct
iv
as
(>
 5
0.
00
0 
t/
añ
o)
To
ta
l b
io
m
as
a 
tr
at
ad
a
(x
 1
03
 t/
añ
o)
%
 d
ey
ec
ci
on
es
 g
an
ad
er
as
Alemania 3.800   58.500 47,0
Austria 307 31 3 540 92,6
Bélgica 4 19 8 424 98,3
Bulgaria 2   30 76,7
Dinamarca 57  19 3.382 75,0
Eslovaquia 5   20 80,0
Eslovenia 5 3 2 401 84,0
España 7 3 9 1.120 72,1
Estonia 0 1  40 75,0
Finlandia 9  1 164 100,0
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Francia 30   165 75,8
Grecia 2   66 100,0
Holanda  100 30 3.625 74,8
Hungría 1 1 1 144 59,7
Italia 208 289 24 14.597 75,0
Letonia 8 8  240 100,0
Lituania   1 54 100,0
Luxemburgo 25  5 175 66,3
Polonia 3 2 2 337 74,8
Reino Unido 31   310 80,0
Rep. Checa 180   3.600 50,0
Rumanía 1   1 100,0
Suecia 7 2  106 57,5
TOTAL 4.692 459 105 88.041 55,7
En el análisis sobre las políticas gubernamentales capaces de promover 
la implantación de la digestión anaerobia, realizado por Edwards et al. (2015), 
se destacan: las relativas a la mitigación del cambio climático, la seguridad en 
el aprovisionamiento de la energía, la gestión de residuos y el desarrollo re-
gional. Estas políticas deberían traducirse en un marco estable de actuación a 
medio y largo plazo, a n de dar seguridad a las inversiones. Ya sea a escala de 
granja o colectiva, las inversiones en plantas de biogás con procesos de recu-
peración de nutrientes pueden ser prohibitivas si no existe un marco estable 
de precios de la energía y un mercado que valore los productos obtenidos, en 
el marco de una economía circular.
Los aspectos de gestión de residuos también son importantes, aparte 
de los precios de la energía, para el enfoque del análisis económico de una 
instalación (Flotats et al. 2016). En este sentido, el coste de transporte de las 
deyecciones para su uso como fertilizante a las distancias necesarias para unas 
dosis apropiadas a los cultivos es una referencia para evaluar la viabilidad eco-
nómica de una estrategia tecnológica de procesado.
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3.6. Conclusiones
La digestión anaerobia es un proceso clave en cualquier estrategia de 
tratamiento/procesado sostenible de subproductos orgánicos en el sector 
agropecuario. Aparte de la máxima valorización energética del biogás produ-
cido, y la reducción de las emisiones de gases de efecto invernadero y lluvia 
ácida, los proyectos deben contemplar la valorización de los subproductos 
obtenidos, los cuales serán más susceptibles a la aplicación de procesos de 
recuperación de nutrientes. 
Para la máxima realización del potencial de producción de biogás, de 
reciclado de nutrientes y substitución de recursos fósiles, es necesaria una 
visión integral, una planicación a medio y largo plazo, aunar esfuerzos de los 
diferentes sectores de actividad implicados, y políticas gubernamentales que 
creen marcos estables de actuación. 
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Resumen
Los sistemas bioelectroquímicos presentan una gran versatilidad para ser 
combinados con la digestión anaerobia, reducir sus limitaciones y aumentar 
su rendimiento cuando se trabaja con sustratos de alta carga orgánica y 
nitrogenada, como son los residuos ganaderos. En este capítulo después 
de introducir brevemente los sistemas bioelectroquímicos, se muestran 
diversas aplicaciones y modos de integración con la digestión anaerobia. 
La optimización de la producción de energía, la mejora de la calidad de los 
euentes digeridos y la recuperación de nutrientes se encuentran entre 
los principales objetivos de la integración de los dos sistemas.
4.1. Introdución
La digestión anaerobia (DA) es una tecnología ampliamente extendida 
para el tratamiento de corrientes residuales complejas y de alta carga orgánica, 
como pueden ser los residuos ganaderos o de la industria alimentaria, entre 
otros. Frente a sus múltiples ventajas, como la recuperación de energía en 
forma de biogás, la DA presenta algunas limitaciones. En primer lugar, la DA 
no modica el contenido de nutrientes. Así, los euentes obtenidos pueden 
contener elevadas concentraciones de nitrógeno (sobre todo en forma 
amoniacal) y fósforo, especialmente al tratar substratos de alta carga como 
las deyecciones ganaderas, por lo que será necesaria una gestión correcta 
y/o post-tratamiento del digerido. Su aplicación al suelo como fertilizante 
agrícola es la alternativa más viable económicamente y respetuosa con el 
medioambiente si se realiza correctamente; no obstante, puede presentar 
limitaciones en función de la cantidad de tierras agrícolas cercanas y su 
capacidad de absorción y reciclaje de estos nutrientes. En aquellos lugares 
donde las tierras son lejanas o escasas en relación a la cantidad de nitrógeno de 
los digeridos, la gestión del euente anaerobio puede ser el factor de viabilidad 
clave de estas instalaciones (Bonmatí 2001). En segundo lugar, el proceso 
puede resultar inestable frente a sobrecargas orgánicas o nitrogenadas, o 
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la presencia de productos inhibidores, sobre todo al trabajar en régimen de 
temperatura termólo (Chen et al. 2008, Kroeker et al. 1979). Los episodios 
de inhibición de la metanogénesis tendrán como resultado la acidicación 
debida a la acumulación de ácidos grasos volátiles (AGV) y la reducción en la 
producción de biogás del reactor, disminuyendo por tanto la recuperación de 
energía del sistema. Y, por último, es necesario un procesado del biogás para 
aumentar su contenido en metano para su aprovechamiento como energía 
renovable para determinados usos (upgrading), como su inyección en la red 
de gas natural o la utilización como combustible para el transporte. Por lo 
tanto, la implementación de estrategias que permitan mantener el proceso 
de DA y la calidad de los euentes bajo control, y aumentar la cantidad de 
energía y nutrientes recuperada de los sustratos incrementan la viabilidad 
de los sistemas anaerobios aplicados a esta tipología de sustratos. 
Los sistemas bioelectroquímicos (BES, por el acrónimo en inglés de 
bioelectrochemical systems) presentan una gran versatilidad para ser combina-
dos con la DA. Se trata de bioreactores en los que las reacciones de oxidación 
y/o reducción están catalizadas por microorganismos y generalmente produ-
cidas en dos compartimentos separados por una membrana de intercambio 
iónico. Entre las aplicaciones de los BES en combinación con la DA podemos 
encontrar la optimización de la producción de energía, tanto mediante la es-
tabilización del proceso de digestión anaerobia frente a sobrecargas orgánicas 
o nitrogenadas, como a través del enriquecimiento del biogás en metano. Por 
otro lado, son sistemas útiles para mejorar la calidad de los digeridos y recupe-
rar nutrientes (especialmente amonio y fosfato). En los siguientes apartados se 
presenta una descripción detallada de estas aplicaciones.
4.2. La digestión anaerobia y el concepto de biorenería
El concepto de biorenería va más allá de la losofía de las renerías 
petroquímicas, incluyendo prácticas de gestión sostenible y procesos de 
ciclo cerrado siempre que sea posible (Schiermeier et al. 2008). A parte de la 
recuperación de energía y nutrientes, una de las ventajas de la biorenería es 
que puede producir productos especializados mediante procesos biológicos, 
con un alto valor añadido. El objetivo es cerrar los ciclos naturales, del carbono, 
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el agua y los minerales, especialmente el nitrógeno, el fósforo y el potasio, 
todos nutrientes esenciales en la agricultura. Para evitar su agotamiento, estos 
elementos deben ser recuperados para reincorporarlos al suelo, a la vez que 
disminuimos el uso de energía fósil para fabricar fertilizantes o productos 
para la industria. Por tanto, es necesario desarrollar tecnologías capaces 
de recuperar la energía y recursos contenidos en los residuos. Los residuos, 
sean domésticos, industriales, agrícolas o ganaderos, representan una gran 
oportunidad para recuperar agua, energía, productos químicos y nutrientes, 
con un elevado potencial de aplicación en biorenerías (Foster-Carneiro et al. 
2013).
La DA es una tecnología que puede ser englobada dentro del concep-
to de biorenería, ya que permite recuperar energía, a partir de la degradación 
de los residuos, en forma de biogás (una mezcla de CH4 y CO2). Es necesario 
recuperar los recursos disponibles en las aguas residuales para reducir el 
consumo de energía y evitar el agotamiento de materias primas, así como, en 
los próximos años, transformar las plantas de tratamiento de aguas residuales 
en instalaciones de recuperación de recursos y biorenerías de residuos 
(Nancharaiah et al. 2016). Con esta nalidad, la combinación de la DA con otras 
tecnologías, como los BES, permitiría aumentar la recuperación de los recursos 
energéticos, así como de materiales contenidos en los residuos, aumentando 
el potencial de la DA como biorenería.
4.3. Aplicaciones de los sistemas bioelectroquímicos
Los sistemas bioelectroquímicos, entre otras aplicaciones, pueden ser 
combinados con la DA con el objetivo de complementar el tratamiento, opti-
mizar o superar alguna de las limitaciones del proceso anaerobio. Los sistemas 
BES se pueden operar en modo celda de combustible microbiana (Microbial 
Fuel Cell, MFC) o en modo celda de electrólisis microbiana (Microbial Electrolysis 
Cell, MEC) (Hamelers et al. 2010), en función del objetivo que se persiga. 
Una MFC es un reactor bioelectroquímico que, a través de la actividad 
metabólica de los microorganismos, convierte la energía química de la ma-
teria orgánica biodegradable en electricidad. En el compartimento anódico, 
la materia orgánica procedente, por ejemplo, de deyecciones ganaderas, es 
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oxidada en condiciones anaeróbicas por las poblaciones microbianas, entre 
ellas, las poblaciones exoelectrogénicas. Estas son electroquímicamente acti-
vas, ya que tienen la capacidad de derivar los electrones, que se generan en 
la oxidación de la materia orgánica, hacia un aceptor de electrones externo 
insoluble (ánodo). Desde el ánodo, los electrones son conducidos a través de 
un circuito eléctrico externo hacia el cátodo, donde son consumidos durante 
la reducción de oxígeno para formar agua molecular. El transporte de cargas 
negativas (electrones) hacia el compartimento catódico es compensado por la 
difusión o migración de cargas positivas (protones) a través de la membrana 
de intercambio iónico (habitualmente de intercambio catiónico) para mante-
ner la electroneutralidad (gura 4.1). En una MEC, a diferencia de la MFC, se 
requiere un suministro externo de electricidad a n de promover una reacción 
termodinámicamente no espontánea en el cátodo, generando un producto 
objetivo, como podría ser el hidrógeno molecular (Rabaey y Rozendal 2010). 
Los BES pueden utilizarse como sistemas de tratamiento de aguas residua-
les para reducir su carga orgánica a la vez que se obtiene electricidad (cuando 
se operan en modo MFC). Se ha demostrado la capacidad de los BES para usar 
una gran variedad de sustratos complejos, como pueden ser las aguas residua-
les domésticas (Liu et al. 2004), de la industria alimentaria (Oh y Logan 2005) o 
purines porcinos (Sotres et al. 2015a). Así mismo, los BES tienen otras aplicacio-
nes, como la recuperación de nutrientes (como amonio o fosfato), la obtención 
de productos de interés (como agua oxigenada, ácidos orgánicos o metano), 
Figura 4.1. Representación esquemática de una MFC (izquierda) y una MEC (derecha)
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o la eliminación de compuestos recalcitrantes (como los antibióticos o los co-
lorantes), tal y como se presenta en los siguientes apartados. En estos casos 
habitualmente se operan en modo MEC.
4.3.1. Recuperación de nutrientes
El nitrógeno y el fósforo son dos de los principales nutrientes contenidos 
en las aguas residuales. Su recuperación y reutilización puede ser muy bene-
ciosa tanto económica como ambientalmente, al ser nutrientes esenciales 
para la agricultura. Tradicionalmente, la eliminación de nitrógeno en plantas 
de tratamiento de aguas residuales se basa en la nitricación y desnitricación 
biológica, con un consumo energético elevado, mientras que las innovaciones 
tecnológicas recientes buscan la reducción en los requerimientos de energía 
de los sistemas de tratamiento y en la recuperación de recursos (Nancharaiah 
et al. 2016).
En la operación de BES de doble compartimento equipados con una 
membrana de intercambio iónico se produce una difusión de cationes, como 
el amonio, o aniones, como el fosfato, entre los compartimentos anódico y 
catódico (gura 4.2). Este fenómeno se produce, incluso contra gradiente de 
concentraciones, para mantener el balance de cargas entre la cámara anódica, 
donde se producen protones, y la catódica, donde se consumen (gura 4.3). 
Cuando se trabaja con aguas residuales, estas contienen sales minerales 
generalmente en unos 5 órdenes de magnitud superiores a la concentración 
de protones, y por lo tanto, son los iones alternativos a los protones las especies 
predominantes implicadas en mantener el balance de cargas (Rozendal et al. 
2006, Rozendal et al. 2008, Cerrillo et al. 2016a). 
El amonio es el nutriente en el que se ha centrado más la atención en 
los estudios con BES. Se ha visto que hay una relación lineal entre la carga 
eléctrica transportada en estos sistemas y la transferencia de amonio del 
compartimiento anódico al catódico a través de la membrana. En ensayos 
realizados con orina, independientemente de la concentración inicial de 
amonio, el 30 % de la carga eléctrica producida era utilizada para el transporte 
de amonio desde el compartimento anódico al catódico (Kuntke et al. 2012). 
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Figura 4.2. Representación esquemática del transporte de cargas en una MEC equipada con 
una membrana de intercambio catiónico (izquierda) y aniónico (derecha)
Figura 4.3. Comparativa entre las cargas negativas (electrones, Q-) 
y positivas transportadas del compartimento anódico al catódico en una MEC 
con membrana de intercambio catiónico operada con purín porcino: 
en circuito abierto (sin circulación de corriente, 
con transporte de cationes por difusión); 
y con el potencial del ánodo (Eánodo) 
jado a -200 mV vs el electrodo de hidrógeno estándar. 
Elaborado a partir de Cerrillo et al. (2016a)
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Uno de los factores clave en la recuperación del amonio es el alto pH que se 
genera en el catolito (Cerrillo et al. 2016a), que favorece el desplazamiento del 
equilibrio entre el amonio y el amoníaco hacia este último. De esta manera, el 
amonio acumulado en el compartimento catódico puede ser posteriormente 
recuperado mediante tecnologías como el air stripping y absorción (Sotres 
et al. 2015a), para su uso posterior como fertilizante. Otra posible estrategia 
aplicada en BES, en este caso relacionada con la eliminación de nitrógeno, es la 
nitricación-desnitricación del amonio transferido a un biocátodo mediante 
aireación intermitente incentivando el crecimiento de biolms de poblaciones 
microbianas nitricantes y desnitricantes en el compartimiento catódico 
(Sotres et al. 2016).
El mecanismo de recuperación de fósforo en los BES diere del de 
recuperación de amonio, puesto que puede ser necesaria una etapa de solu-
bilización del fósforo de los minerales de fosfato férrico, mediante la reducción 
catódica del hierro (Fischer et al. 2011), así como su posterior precipitación en 
forma de estruvita (fosfato de amonio y magnesio) (Ichihashi y Hirooka 2012). 
En el último caso, se comprobó que se eliminaba el 70-82 % del fósforo, y que 
la precipitación de estruvita se producía solamente en la supercie del cátodo. 
La formación de precipitados en el cátodo puede afectar la operación del BES, 
ya que se limita la transferencia de iones. Además, la recuperación de estos 
precipitados y la sustitución/regeneración del cátodo es un reto para la futura 
aplicación de los BES en este campo (Kelly y He 2014).
Mediante la combinación de diferentes tipos de membranas es posi-
ble la recuperación simultánea de amonio y fosfato, como en el caso de la 
conguración propuesta por Zhang y colaboradores (2014), usando simul-
táneamente membranas de intercambio catiónico y aniónico (gura 4.4). De 
esta manera, el movimiento de los iones amonio desde el anolito al catoli-
to es promovido por la generación de corriente; mientras que el fosfato es 
transportado a través de la membrana gracias al intercambio iónico con los 
iones hidroxilo producidos en cátodo. 
Hay que tener en cuenta que la selección de un tipo concreto de mem-
brana de intercambio iónico (de intercambio de protones, cationes o aniones) 
puede tener inuencia en el rendimiento, operación y tipo de microorganismos 
desarrollados en el biolm de los BES, tal y como ha sido descrito recientemen-
te por Sotres et al. (2015b).
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4.3.2. Electrosíntesis microbiana de productos
En los BES convencionales, un bioánodo puede ser combinado con un cá-
todo abiótico con un catalizador adecuado para llevar a cabo una reacción 
de interés y obtener productos químicos de elevado valor industrial. De esta 
manera, se ha producido peróxido de hidrógeno (H2O2) mediante la reducción 
catódica de oxígeno con un potencial aplicado de 0.5 V, acoplada a la oxida-
ción de acetato en el ánodo (Rozendal et al. 2009). También se ha conseguido 
obtener ácido fórmico, mediante la reducción de CO2 en el cátodo (Zhao et al. 
2012).
Recientemente, los BES con biocátodos microbianos están surgiendo 
como modo de obtener un cátodo con catalizador de bajo coste y proporcio-
nar más oportunidades para la aplicación comercial (Franks y Nevin 2010). Este 
es el caso del establecimiento de un biolm en el cátodo de una MEC capaz de 
convertir acetato en etanol, o reducir CO2 a metano o compuestos multicarbo-
no, como ácidos grasos de cadena corta u otros. 
La producción de etanol en BES se ha llevado a cabo mediante reduc-
ción microbiana de acetato con la aplicación de un potencial en el cátodo de 
-550 mV (Steinbusch et al. 2010). El acetógeno Sporomusa ovata ha sido usado 
Figura 4.4. Representación esquemática de la recuperación simultánea de amonio 
y fosfato en una MEC (basado en Zhang et al. 2014)
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para reducir CO2 y producir acetato y pequeñas cantidades de 2-oxobutirato 
con la aplicación de un potencial en el cátodo de -400 mV (Nevin et al. 2010). 
La recuperación de electrones en estos productos fue superior al 85 % de los 
electrones transferidos al cátodo. En otro estudio se ha evaluado la capacidad 
de usar el euente de la digestión anaerobia para producir biocombustibles 
(bioalcoholes) en un biocátodo. Dependiendo del voltaje aplicado a la celda 
los principales productos obtenidos fueron butanol, etanol y propanol 
(Kondaveeti y Min 2015).
La conversión de CO2 en metano en los BES se conoce como electro-
metanogénesis. Este proceso es realizado por arqueas metanogénicas 
hidrogenotrócas que pueden reducir el CO2 a metano tanto de manera di-
recta, captando los electrones del cátodo (ecuación 4.1), como de manera 
indirecta, a partir de la formación intermedia de hidrógeno molecular en el 
cátodo a potenciales forzados de -600 mV (ecuaciones 4.2 y 4.3) (Cheng et al. 
2009, Villano et al. 2010)
CO2 + 8 H
+ + 8 e- " CH4 + 2 H2O (4.1)
2 H+ + 2 e- " H2 (4.2)
4 H+ + CO2 " CH4 + H2O (4.3)
En general, las productividades y concentraciones de producto obtenidas 
en los procesos descritos en esta sección son todavía bajas comparadas con 
otros procesos de conversión de residuos como la digestión anaerobia.
4.3.3. Eliminación de compuestos recalcitrantes
Los procesos biológicos convencionales tienen limitaciones para la eli-
minación de compuestos recalcitrantes como xenobióticos y antibióticos, al 
verse inhibido el proceso a partir de determinadas concentraciones. Además, 
en función de la naturaleza química de la substancia, muchas veces no es via-
ble su degradación mediante tratamiento biológico. Una vía alternativa es el 
tratamiento electroquímico de residuos recalcitrantes, a pesar de que estos 
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procesos presentan altos costes de operación y electrodos inestables. Los BES 
se presentan como una tecnología con un elevado potencial en la degrada-
ción de este tipo de compuestos (Huang et al. 2011). 
En el compartimento anódico de los BES pueden llevarse a cabo procesos 
de oxidación de moléculas recalcitrantes, como oxalatos (Bonmatí et al. 2013), 
compuestos fenólicos (Marone et al. 2016) o antibióticos (Wen et al. 2011). Por 
otro lado, los BES pueden aplicarse para inducir procesos de reducción, en el 
cátodo, de ciertos contaminantes para obtener productos con una menor to-
xicidad o mayor estabilidad. Estos procesos pueden realizarse tanto de forma 
abiótica como biológica, usando como electrodo materiales derivados del car-
bono (como pueden ser el eltro de carbono, gránulos o barras de grato). Un 
gran número de compuestos han sido catódicamente reducidos usando BES, 
como los colorantes azoicos (Mu et al. 2009a), compuestos nitroaromáticos 
(Mu et al. 2009b), compuestos halogenados (Aulenta et al. 2011), o antibióticos 
(Kong et al. 2015). También puede llevarse a cabo la reducción de compuestos 
mediante la utilización de biocátodos. Con el suministro continuo de electro-
nes del cátodo, los microorganismos dispuestos en su supercie pueden usar 
esos electrones de manera directa o indirecta (a través de compuestos me-
diadores o shuttle) como fuente de equivalentes reductores para la reducción 
de residuos recalcitrantes (Huang et al. 2011). Así, los percloratos pueden ser 
reducidos indirectamente por la cepa CKB de Dechloromonas agitata y la cepa 
PS de Azospira suillum con el mediador 2,6-antraquinona disulfunato (Thrash 
et al. 2007). Y el disolvente industrial tricloroetileno puede ser declorado re-
ductivamente por microorganismos anaerobios hasta eteno, usando papel de 
carbono como electrodo, polarizado a -500 mV vs. el electrodo estándar de 
hidrógeno (Aulenta et al. 2010). 
Esta tecnología tiene un gran potencial de utilización en el tratamiento de 
aguas residuales gracias a su gran eciencia y selectividad, como alternativa al 
uso de productos químicos y de caros catalizadores (Huang et al. 2011, Zhang 
y Angelidaki 2014). 
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4.4. La combinación de la digestión anaerobia con los sistemas 
bioelectroquímicos
La combinación de la DA y los BES puede implementarse de diversas 
maneras. En este apartado se presenta una muestra de las conguraciones 
destinadas a aumentar la calidad de los digeridos, la recuperación de energía 
y de nutrientes.
4.4.1. Renado del euente digerido
La combinación de DA y BES puede tener como objetivo la mejora de la 
calidad de los digeridos. En primer lugar, puesto que los BES pueden operar 
con bajas tasas de carga orgánica, podrían ser utilizados para pulir el euente 
de la DA cuando funciona correctamente (Cerrillo et al. 2016a). Asimismo, 
también son útiles cuando se desestabiliza o inhibe la DA, ya que son capaces 
de absorber concentraciones puntuales de ácidos grasos volátiles que pueden 
estar presentes en los digeridos (Cerrillo et al. 2016b). 
El sistema integrado puede tener diversas conguraciones (gura 4.5). Se 
han reportado experiencias en las que el ánodo y la cámara catódica de un 
BES son sumergidos en el tanque del reactor de DA (Min y Angelidaki 2008) o 
ambos electrodos son introducidos directamente en el tanque (Xie et al. 2013). 
Otra posible conguración contempla la operación del DA y el BES en serie 
Figura 4.5. Representación esquemática de un sistema combinado DA-BES con el BES 
sumergido en el DA (izquierda) o con conguración en serie (derecha)
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(Zhang et al. 2009, De Schamphelaire y Verstraete 2009, Weld y Singh 2011). 
La principal ventaja de esta integración se encuentra en el hecho de que se 
favorecen rutas alternativas para la degradación de los sustratos, como sería la 
vía exoelectrogénica, en el supuesto de que se produzca una perturbación en 
el DA que inhiba la población metanogénica.
En segundo lugar, la combinación de la DA con los BES puede mejorar la 
eliminación de compuestos recalcitrantes en los digeridos, como el p-nitrofe-
nol, reduciendo a la vez la cantidad de co-sustrato orgánico requerido (Shen 
et al. 2014). La eliminación de colorantes azoicos en aguas residuales ha sido 
potenciada con la introducción de un par de electrodos en un DA (Cui et al. 
2014), así como mediante la aplicación de un campo eléctrico acompañada 
por la adición de Fe0 (Liu et al. 2011). 
Y en tercer lugar, pueden recuperarse nutrientes de aguas residuales de 
alta carga, como las deyecciones ganaderas, gracias al transporte de cationes 
o aniones a través de membranas de intercambio iónico que tienen lugar en 
los BES para mantener la electroneutralidad (sección 4.3.1). De lo contrario, 
el euente de la DA tendría que ser procesado o gestionado adecuadamente 
debido a su alto contenido de nutrientes. El principal ejemplo de esta 
aplicación es la recuperación de amonio, el cual puede ser reutilizado como 
fertilizante, siendo preferible esta estrategia a la de eliminación del N en la que 
se basan otras tecnologías (como la nitricación-desnitricación). Mediante la 
operación en serie de la DA con BES de doble compartimento con membrana 
de intercambio catiónico, se han obtenido eciencias de transferencia de 
amonio de la cámara anódica a la catódica del 40 % (Cerrillo et al. 2016a). 
4.4.2. Mejora de la operación de la digestión anaerobia
La eliminación de amonio y carga orgánica de los euentes de la DA 
mediante la utilización de BES, descritos en la sección anterior, pueden aplicarse 
para mejorar la productividad de metano del DA o aumentar la estabilidad 
del proceso frente a sobrecargas orgánicas o nitrogenadas. Se han reportado 
varias experiencias a escala de laboratorio en las que se mejora la producción 
de biogás del DA gracias a la integración con un BES. La combinación de los 
dos sistemas puede realizarse principalmente mediante dos conguraciones. 
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La primera de las conguraciones posible es la inmersión del BES en el 
tanque del DA. De esta manera, se ha conseguido recuperar la producción de 
metano (un 83 % respecto el control) de un reactor anaerobio 55 días después 
de su inhibición (Zhang y Angelidaki 2015). Con este mismo sistema, la 
producción de metano aumentó en un 10-25 % y se mejoró la estabilidad 
de un DA equipado con electrodos para la electrolisis de agua respecto a un 
reactor convencional (Tartakovsky et al. 2011). En el caso de la operación de la 
DA a bajas temperaturas (10 ºC), se ha comprobado que la combinación con 
un BES conseguía producciones de CH4 5.3-6.6 veces superiores a las obtenidas 
en el DA convencional, y equivalentes a las obtenidas en el DA operado a 30 ºC 
(Liu et al. 2016).
Una conguración alternativa a la inserción de los electrodos en el DA es 
el establecimiento de un circuito de recirculación entre el DA y el BES (gura 
4.6). Las experiencias desarrolladas con este sistema han mostrado una mejora 
en la productividad de metano en el DA respecto al mismo reactor sin recir-
culación (Inglesby y Fischer 2012). También se ha demostrado que mediante 
el circuito de recirculación es posible recuperar un DA después de su inhibi-
ción por una sobrecarga orgánica y nitrogenada, consiguiendo un incremento 
del 55 % en la producción de metano (Cerrillo et al. 2016c). Esta última con-
guración permitía, a la vez, mantener la eliminación de demanda química de 
oxígeno (DQO) del sistema integrado en casi un 60 % durante la inhibición del 
DA, y recuperar hasta el 40 % del amonio gracias a la conexión del comparti-
mento catódico con un sistema de stripping y absorción de amonio.
Figura 4.6. Representación esquemática de un sistema combinado DA-BES con recirculación
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El efecto benecioso que se ha comprobado en estos estudios que tiene 
el establecimiento de un circuito de recirculación entre el DA y el BES puede 
ser debido a una combinación de varios factores. En primer lugar, el BES con-
tribuye a la reducción de la inhibición por amonio en el DA de dos maneras: 
mediante la reducción del contenido de amonio del euente, al transferirse 
del compartimento anódico al catódico; y mediante la ligera reducción del 
pH del DA, y por tanto de la concentración de nitrógeno amoniacal libre, 
especie descrita como inhibidora, debido a la acumulación de protones pro-
ducida en el compartimento anódico del BES por el transporte de cationes al 
cátodo. En segundo lugar, se reduce la carga orgánica del DA, al eliminarse 
entre un 20 y un 30 % de la DQO en el compartimento anódico. Y nalmente, 
se ha sugerido que la gran diversidad de la biomasa debido a la transferencia 
entre ambos reactores puede tener un efecto benecioso en el aumento de 
la estabilidad y robustez del sistema (Cerrillo et al. 2016c, Cerrillo et al. 2017).
4.3.3. Enriquecimiento de biogás
Los BES pueden aplicarse para aumentar el contenido de metano del 
biogás producido en la DA mediante el uso de MECs con biocátodos elec-
trometanogénicos (sección 4.3.2). Este tratamiento permitiría la inyección 
del biogás en la red de gas natural o su utilización como combustible para el 
transporte. Las técnicas convencionales para el enriquecimiento del biogás, 
como el contralavado con agua a presión, la separación mediante ltros o la 
absorción química, se centran en la eliminación de CO2 sin cambiar la masa de 
CH4 (Ryckebosch et al. 2011). En cambio, la electrometanogénesis realizada en 
una MEC permite la conversión de CO2 en CH4 (Van Eerten-Jansen et al. 2012).
La operación de biocátodos para el enriquecimiento de biogás se ha 
llevado a cabo a escala de laboratorio, jando el potencial del cátodo a -800 mV 
vs. el electrodo estándar de hidrógeno, obteniendo producciones de metano 
máximas de 5.12 y 15.35 mmol m-2 d-1 en un sistema operado en discontinuo y 
en continuo, respectivamente (Batlle-Vilanova et al. 2015).
La tecnología DA-MEC-biocátodo puede ser combinada con una visión 
más integral, en un sistema que afronte la mayor parte de las limitaciones 
que presenta la DA (gura 4.7). En esta conguración, el digerido puede ser 
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renado en la cámara anódica de la MEC y recirculado al DA para controlar la 
inhibición por sobrecarga orgánica y nitrogenada; el amonio puede ser recu-
perado del digerido por transferencia a la cámara catódica y posteriormente 
ser reutilizado como fertilizante; y el CO2 introducido en la cámara catódica 
puede ser transformado en metano para aumentar el poder caloríco del bio-
gás (Cerrillo 2016). 
4.5. Conclusiones
Teniendo en cuenta todas las posibles aplicaciones de los BES, su integra-
ción con la DA presenta múltiples combinaciones y nalidades, y puede ser 
una buena estrategia para optimizar la recuperación de energía y nutrientes de 
ujos de residuos complejos como los residuos ganaderos o aguas residuales 
de la industria agroalimentaria. La inhibición de la DA debido a la sobrecarga 
orgánica o de nitrógeno puede ser prevenida o corregida, y el digerido man-
tendría su calidad durante los episodios de inestabilidad. El amonio o el fosfato 
pueden ser recuperados para su reutilización como fertilizante. El biogás pro-
ducido por el DA se puede enriquecer en CH4 para alcanzar los requisitos de 
pureza para su inyección en la red de gas natural o el uso como combustible 
de transporte. Y nalmente, puesto que la composición microbiana de cada 
Figura 4.7. Representación esquemática de un sistema combinado DA-BES con recirculación 
y enriquecimiento de biogás en un biocátodo electrometanogénico
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reactor, cuando estos se conectan con recirculación, se mantiene bien diferen-
ciada, el aumento de la biodiversidad en el sistema integrado puede aumentar 
su resistencia al estrés. 
Sin embargo, la tecnología BES se encuentra todavía en desarrollo, y es 
necesario hacer frente a los retos técnicos y económicos que puede presentar 
su escalado, por lo que sus prometedoras aplicaciones aún se encuentran lejos 
del mercado.
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Resumen
Los reactores anaerobios de membranas (AnMBR) se postulan como una 
alternativa tecnológica que permitiría redirigir al sector del agua residual 
hacia un tratamiento más sostenible, donde el agua residual no es consi-
derada un residuo, sino una fuente de recursos a recuperar (e.g. energía, 
nutrientes y agua reutilizable). Además, permiten ampliar el campo de 
aplicación de la biotecnología anaerobia a aguas residuales de baja carga 
orgánica o a condiciones ambientales extremas.
5.1. El agua residual como fuente de recursos
Los últimos años han supuesto un remarcable aumento en la necesidad 
de aprovechar los recursos del agua residual urbana (ARU), tales como energía, 
nutrientes y agua susceptible de reutilización. La aplicación de nuevas tecno-
logías para la recuperación de recursos del agua residual y para la reutilización 
de la misma, viene determinada por la necesidad de incluir al sector del trata-
miento de ARU en el nuevo modelo de desarrollo dirigido hacia una economía 
circular (Ghisellini et al. 2016). Este nuevo modelo, bajo los principios de reu-
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tilización, recuperación y reciclaje, fomenta maximizar el potencial del agua 
residual como fuente de recursos.
La necesidad de reducir los impactos negativos sobre el medio ambiente 
(e.g. calentamiento global) es otro motor clave para sustituir el modelo actual 
de tratamiento de las aguas residuales por un modelo más sostenible. Cabe 
destacar que la reducción de la demanda energética es una de las vías más 
efectivas para reducir los impactos nocivos que genera cualquier actividad 
sobre el medio ambiente (Nicolae & George-Vlad 2015). Por tanto, una alter-
nativa para reducir el impacto ambiental del tratamiento de aguas residuales, 
es la aplicación de tecnologías anaerobias para la recuperación de la energía 
contenida en la materia orgánica mediante la producción de metano.
Por otra parte, la reutilización de aguas permite reducir no solo los 
cos tes de explotación y mantenimiento de la instalación, sino también el im-
pacto ambiental asociado al agotamiento de recursos abióticos y minerales. 
Cabe destacar la posible reutilización de aguas regeneradas con contenido 
en nutrientes con nes agrícolas (i.e. irrigación agrícola o fertirrigación), es-
pecialmente con contenido en fósforo, ya que este es un elemento esencial 
para la vida de plantas, animales y bacterias, irremplazable en la producción 
de cultivos y alimentos (Ashley et al. 2011). Además, los recursos de fósforo 
son limitados y en ocasiones están geolocalizados en regiones con ines-
tabilidad política, lo que disminuye su disponibilidad, incrementando su 
demanda y consiguiente coste. Todo ello sin considerar el impacto ambien-
tal que supone su extracción mineral. En lo que respecta al nitrógeno, el uso 
directo de aguas regeneradas con nes agrícolas supondría una reducción 
de costes a nivel mundial, ya que el proceso de jación de nitrógeno para 
la producción de fertilizantes en base amoniaco es uno de los procesos que 
más contribuyen al consumo energético global (www.prtr-es.es). Además, 
la reutilización con nes agrícolas es una prioridad creciente en numerosos 
países, no solo por la capacidad de recuperar nutrientes y de aliviar el estrés 
hídrico que presenta esta práctica, sino porque además representa un ahorro 
en el consumo total de agua del país, que en el caso de España representa 
hasta un 80 % (www.ine.es).
Por tanto, el aumento en las restricciones legislativas y el creciente estrés 
hídrico al cual están sometidos países como España son, junto a la necesidad 
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de explotar nuevas fuentes de recursos, motores clave en el desarrollo y expan-
sión de tecnologías más sostenibles (Neoh et al. 2016). El uso de membranas, 
en conjunción con procesos anaerobios, constituye una interesante alterna-
tiva para convertir el sector tradicional de tratamiento de aguas en un sector 
basado en procesos de recuperación de recursos a partir del agua residual, 
dando paso a un nuevo modelo de negocio enmarcado en el contexto de la 
economía circular.
5.2. Tratamiento anaerobio de aguas residuales urbanas
La degradación anaerobia de la materia orgánica es un proceso que 
ocurre de manera espontánea en la naturaleza, dando lugar al gas natural, gas 
compuesto mayoritariamente por metano (CH4), y que ya fue utilizado por los 
pueblos chinos y persas hace miles de años como fuente de calor. 
La utilización de la digestión anaerobia como medio para el tratamiento 
de residuos comenzó a nales del siglo XIX. En 1860, el ingeniero francés Louis 
H. Mouras diseñó la primera unidad de tratamiento de residuos sólidos, con-
sistente en una cámara cerrada con sello hidráulico en la que toda la «materia 
excrementícia» era «rápidamente transformada». En el año 1890, Donald 
Cameron diseñó una fosa séptica para tratar los residuos generados en la ciudad 
de Exeter (Gran Bretaña), utilizando el gas generado para iluminar parte de la 
ciudad.
Durante la Segunda Guerra Mundial, y debido a la escasez de combus-
tible, la digestión anaerobia alcanzó una especial importancia como medio 
para obtener energía. Con el n de la guerra y el desarrollo de tecnologías para 
la extracción de combustibles fósiles, su uso como medio de producción de 
biogás se redujo. Sin embargo, a partir de los años setenta, el rápido incremen-
to en los precios de combustible redujo el atractivo de los procesos aerobios 
de las estaciones de depuración de aguas residuales (EDAR), contribuyendo 
a focalizar los esfuerzos de la investigación hacia el desarrollo de alternativas 
energéticamente ecientes, como el tratamiento anaerobio. En algunos ca-
sos, el tratamiento anaerobio permite operar bajo conguraciones con una 
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demanda energética neutra o incluso negativa, dado que es posible valorizar 
energéticamente la materia orgánica mediante su conversión en metano (van 
Lier & Lettinga 1999, Zeeman & Lettinga 1999).
En la tabla 5.1 se resumen las principales ventajas e inconvenientes del 
tratamiento anaerobio de ARU. 
En la actualidad, los reactores anaerobios empleados para el tratamiento 
del ARU se basan en la capacidad de inmovilizar en el sistema la biomasa bajo 
condiciones de elevada carga, debido principalmente al control independien-
te del tiempo de retención celular (TRC) y del tiempo de retención hidráulico 
(TRH). Este tipo de sistemas recibe el nombre de reactores de alta carga, y se 
reconoce como una tecnología clave para la protección del medio ambiente y 
la conservación de sus recursos.
Algunos de los reactores anaerobios de alta carga más comúnmente apli-
cados al tratamiento de ARU son los ltros anaerobios (AF, del inglés Anaerobic 
Filters), reactor anaerobio de ujo ascendente (UASB, del inglés Upow 
Anaerobic Sludge Blanket), reactor anaerobio de lecho granular expandido (EGSB, 
por sus siglas en inglés Expanded Granular Sludge Bed) y reactor anaerobio de 
membranas (AnMBR, por sus siglas en inglés Anaerobic Membrane BioReactor).
Tabla 5.1.  Ventajas y desventajas asociadas al tratamiento anaerobio de ARU
Ve
nt
aj
as
• Bajo consumo energético. No requieren aporte de oxígeno, el cual suele 
representar más del 50 % del consumo energético total en una EDAR. Además, 
se genera una corriente de biogás (fuente de energía caloríca y eléctrica).
• Baja producción de fangos. El rendimiento celular de los microorganismos 
anaerobios es bajo comparado con el de los aerobios. Además, el fango 
resultante suele estar adecuadamente estabilizado.
• Elevada eciencia. Permiten alcanzar elevados rendimientos de eliminación de 
materia orgánica. 
• Simplicidad y exibilidad. La construcción y operación de reactores anaerobios 
es relativamente simple y adaptable a diferentes escalas.
• Bajas necesidades de nutrientes y reactivos químicos. Las características 
del ARU permiten mantener un pH adecuado y cubrir las necesidades 
nutricionales de los microorganismos anaerobios.
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D
es
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nt
aj
as
• Baja eliminación de patógenos y nutrientes. La eliminación de patógenos es 
parcial. Para la eliminación de nutrientes se ha de aplicar un post-tratamiento.
• Largos periodos de puesta en marcha. Cuando no existen inóculos adecuados, 
la puesta en marcha de los procesos anaerobios suele prolongarse en 
comparación con los procesos aerobios. Por otra parte, tras la puerta en 
marcha, suelen ser necesarios elevados tiempos de retención celular.
• Extracción de metano disuelto con el euente. Una fracción del metano 
producido permanecerá disuelto en el euente, de modo que será necesaria su 
recuperación para evitar su emisión a la atmósfera.
• Corrosión y malos olores. La reducción disimilatoria del sulfato da lugar a 
sulfuro, que puede ocasionar problemas de corrosión y malos olores. 
• Necesidad de post-tratamiento. En general, resulta necesario aplicar un post-
tratamiento al euente generado para cumplir con los requisitos de vertido.
5.2.1. Filtros anaerobios
Los AF son reactores de soporte jo que consisten en un tanque cuyo 
interior está ocupado por un material inerte sobre el cual se forma una 
película de biomasa anaerobia. En aquellas situaciones en las que se produce 
un crecimiento excesivo de la biomasa, la película se desprende del soporte 
sólido y se elimina del sistema como fangos en exceso. 
Las primeras aplicaciones de ltros anaerobios para al tratamiento de 
ARU datan de la década de los cincuenta (Coulter et al. 1957). Sin embargo, 
fue a nales de la década de los sesenta cuando Young & McCarty (1969) 
demostraron su viabilidad para el tratamiento de agua residual incluso 
operando a temperaturas por debajo del rango mesofílico. Posteriormente, 
Kobayashi et al. (1983) evaluó el funcionamiento de un ltro anaerobio para 
el tratamiento de agua residual de baja carga orgánica a 20 ºC, 25 ºC y 35 ºC, 
observando reducciones en la demanda química de oxígeno (DQO) por 
encima del 70 %. Sin embargo, estos autores observaron que los rendimientos 
del sistema disminuían a medida que lo hacía el TRH y/o la temperatura. Sin 
embargo, Elmitwalli et al. (2002) demostraron la capacidad del sistema para 
alcanzar elevados rendimientos de eliminación de DQO (por encima del 70 %) 
incluso a bajas temperaturas (<15 ºC). 
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Los principales inconvenientes asociados a este proceso radican en la 
necesidad de incorporar medios de soporte para la inmovilización de la biomasa 
en el sistema, elevados tiempos de puesta en marcha, bajos rendimientos de 
eliminación de patógenos, formación de caminos preferenciales, y obstrucción 
y colmatación a causa de los sólidos (Srinivasa Raghavan et al. 2017). Por tanto, 
la aplicación de este tipo de sistemas suele estar reservada al tratamiento de 
corrientes con poca cantidad de sólidos en suspensión. Sin embargo, los bajos 
costes de operación y mantenimiento asociados al proceso favorecen su uso 
para pequeñas y medianas poblaciones, así como para la reducción de la carga 
contaminante de determinadas corrientes (Libhaber & Orozco Jaramillo 2012).
5.2.2. Reactor anaerobio de lecho jo de ujo ascendente (UASB)
El UASB es el sistema anaerobio de alta carga más comúnmente utilizado 
para el tratamiento de ARU. Diseñado en los Países Bajos a principios de la dé-
cada de los setenta por Lettinga y sus colaboradores, representa aproximada-
mente el 65 % de la totalidad de tratamientos anaerobios existentes con más 
de 700 sistemas en operación a nivel mundial (Nnaji 2014).
El sistema UASB se basa en la formación de un denso manto de fango en 
la parte más profunda del reactor, donde tiene lugar el proceso biológico. Este 
manto de fango se forma tanto por la acumulación de los sólidos suspendidos 
contenidos en el auente, como por el crecimiento de los microorganismos. 
El agua residual a tratar se hace circular en dirección ascendente a través del 
manto que contiene la biomasa, garantizando un contacto adecuado entre la 
biomasa y el agua residual. Además, el biogás generado forma burbujas que, al 
desprenderse, generan turbulencia que favorece dicho contacto.
Las principales ventajas con las que cuenta este tipo de sistemas son su 
simplicidad y el bajo coste asociado a su diseño y operación. Además, pre-
senta una gran tolerancia a uctuaciones en las condiciones de operación 
(Álvarez et al. 2006), mientras que su diseño favorece la agregación natural 
de los microorganismos en óculos y gránulos, aumentando su sedimentabili-
dad y favoreciendo la inmovilización de la biomasa en el sistema. Se consigue 
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una eciencia de eliminación de compuestos orgánicos elevada, incluso para 
TRH reducidos, sin la necesidad de incorporar elementos mecánicos, lo que 
contribuye a su simplicidad y bajo coste. La formación de gránulos posibilita 
la retención de los microorganismos en el interior del sistema, permitiendo 
reducir el tiempo de tratamiento desde días (típico para digestores convencio-
nales) a pocas horas.
El principal inconveniente de este tipo de sistemas es que presentan una 
calidad reducida en términos de materia orgánica, nutrientes y patógenos 
(Ince et al. 2005), por lo que resulta necesario considerar un post-tratamiento 
para evitar la contaminación de los cuerpos de agua receptores. Por tanto, el 
éxito de la tecnología UASB está condicionado por la elección de un post-tra-
tamiento que permita al conjunto una completa eliminación de patógenos y 
un elevado grado de recuperación de recursos, i.e. energía en forma de biogás 
y nutrientes (Khan et al. 2011). 
5.2.3. Reactor anaerobio de lecho granular expandido (EGSB)
El reactor EGSB es una variante del sistema UASB para el tratamiento anaero-
bio de aguas residuales. Man et al. (1986) realizó un estudio en el que introdujo 
trazadores en un reactor UASB a escala piloto para el tratamiento de ARU operado 
a temperaturas de entre 4 ºC y 20 ºC. En dicho estudio se demostró la formación 
de caminos preferenciales y la existencia de zonas muertas en el interior del 
reactor UASB, poniendo de maniesto la insuciente mezcla interna. Como so-
lución a este problema, se introdujo el sistema EGSB. El reactor EGSB combina 
la recirculación de una fracción del euente junto con una elevada relación al-
tura/diámetro, lo que permite establecer elevadas velocidades ascensionales 
(superiores a 4 m·h-1) capaces de expandir y uidizar el lecho granular. De este 
modo, se evita la formación de caminos preferenciales y la existencia de zonas 
muertas, y se promueve un mayor contacto entre la biomasa y el agua residual 
(Fuentes et al. 2011). La eciencia de eliminación y la estabilidad de los reac-
tores EGSB depende fundamentalmente de la retención de la biomasa, para lo 
que resulta imprescindible controlar la expansión del lecho de forma precisa. 
Es por este motivo que la correcta predicción de la expansión del lecho resulta 
crucial en el diseño y la operación de este tipo de reactores.
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Por tanto, los reactores EGSB presentan múltiples benecios frente a los 
reactores UASB:
i ) la mayor velocidad ascensional ejerce un mayor efecto de mezcla, lo que a 
su vez contribuye a mejorar la transferencia de materia y la actividad de la 
biomasa, así como el transporte de los sustratos hacia los óculos;
ii) es posible tratar elevadas cargas, incluso en condiciones psicrofílicas;
iii) el efecto de dilución que ejerce la recirculación del euente permite tratar 
aguas residuales con elevadas concentraciones de lípidos y compuestos 
tóxicos; y
iv) es posible tratar aguas residuales de baja carga, como las ARU.
Como contrapartida, la mayor velocidad ascensional en este tipo de 
sistemas diculta la retención completa de los sólidos presentes en el sistema 
(Mao et al. 2015).
5.2.4. Reactor anaerobio de membranas
La tecnología de membranas sumergidas de ultraltración (UF) y microl-
tración (MF) se considera una de las soluciones tecnológicas más prometedoras 
de las disponibles en el sector del tratamiento de aguas residuales. Al igual que 
en los sistemas convencionales de tratamiento biológico de aguas residuales, 
los biorreactores de membranas (MBR, del inglés Membrane BioReactor) pue-
den ser aerobios o anaerobios. Una ventaja de estos sistemas de membrana 
es que permiten obtener euentes de elevada calidad, susceptibles de ser 
reutilizados con diversos nes (e.g. irrigación agrícola, reutilización urbana e 
industrial, recarga de acuíferos, etc.). Tal y como se ha comentado anteriormente, 
en un país como España, con una creciente escasez de recursos hídricos, las 
aguas residuales, tras un adecuado tratamiento, pueden convertirse en una 
nueva fuente de recursos que ayude a mitigar dicho impacto. La legislación 
española, a través del Real Decreto 1620/2007, de 7 de diciembre, por el que 
se establece el régimen jurídico de la reutilización de las aguas depuradas, 
establece los usos permitidos para las aguas residuales tratadas, así como 
las exigencias en su calidad. Uno de los condicionantes más repetidos en 
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sus anexos es el microbiológico. Estos anexos detallan los valores máximos 
admisibles de determinados tipos de microorganismos según los usos del 
agua. Dado que un sistema MBR está dotado de un sistema de ltración 
con un tamaño de poro dado, la calidad microbiológica está perfectamente 
controlada y la totalidad del agua regenerada podría ser reutilizada, siempre 
que cumpliese con los condicionantes establecidos para el resto de parámetros, 
tales como concentraciones límite de materia orgánica y nutrientes.
A pesar de no ser una tecnología aún madura como lo son los sistemas 
MBR aerobios, los cuales han sido ampliamente implementados para el trata-
miento de aguas residuales a escala industrial a lo largo del mundo (TRL = 9), 
la tecnología AnMBR (TRL = 7-8) puede proporcionar el paso deseado hacia 
un tratamiento sostenible del agua residual, ampliando la aplicabilidad de 
la biotecnología anaerobia al tratamiento de aguas residuales de baja carga 
(e.g. ARU) o a condiciones medioambientales extremas (e.g. bajas tempera-
turas de operación). Esta tecnología combina las ventajas de los procesos de 
tratamiento anaerobio (baja demanda energética gracias a la ausencia de ai-
reación y a la recuperación energética a través de la producción de metano) 
con los benecios de la tecnología de membranas (ej. euente de alta calidad 
y necesidades de espacio reducidas). 
El primer AnMBR para el tratamiento de aguas residuales data de 1978 
(Grethlein 1978). Este sistema consistía en un reactor anaerobio conectado 
a una membrana de ujo tangencial para tratar el euente de un tanque 
séptico. A comienzos de la década de los ochenta se comercializó el primer 
AnMBR, desarrollado por la empresa Dorr-Oliver y conocido como MARS (del 
inglés Membrane Anaerobic Reactor System) (Li et al. 1985). Posteriormente se 
dio a conocer el sistema ADUF (del inglés Anaerobic Digestion Ultraltration) 
(Ross et al. 1990). Durante este mismo período el gobierno de Japón inició 
un proyecto nacional denominado «Aqua-Renaissance ‘90», que permitió el 
desarrollo de una amplia variedad de sistemas AnMBR (Kimura 1991, Minami 
1994) basados principalmente en el uso de membranas de ujo tangencial.
En la actualidad existen plantas AnMBR a escala industrial para el trata-
miento de aguas residuales industriales (Dereli et al. 2012). Sin embargo, la 
aplicación de esta tecnología al tratamiento de ARU ha sido menos estudiada 
(Lin et al. 2013). No obstante, recientes y numerosas publicaciones cientícas 
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(e.g. Pretel et al. 2016, Dolejs et al. 2017) demuestran el interés por el estudio 
de su aplicabilidad. La conguración más comúnmente utilizada de AnMBR 
para el tratamiento de ARU consiste en un reactor anaerobio conectado a un 
segundo tanque anaerobio, en el cual se sumergen membranas de MF o UF 
(ver gura 5.1).
Entre otros, el reactor biológico puede ser un reactor continuo de tanque 
agitado (RCTA) (Giménez et al. 2011), un UASB (Gouveia et al. 2015b), un EGSB 
(Chu et al. 2005), o un reactor de lecho uidizado (Shin et al. 2014), el cual se 
combina con una membrana de ltración. Para el caso de los sistemas RCTA, 
se suele recircular una fracción del biogás producido en el proceso al reactor 
biológico para mejorar las condiciones de agitación del tanque y favorecer la 
extracción de los gases producidos. Con el objetivo de minimizar la formación 
de una torta de sólidos sobre la supercie de las membranas y por tanto reducir 
el ensuciamiento de las mismas, también es posible recircular otra fracción del 
biogás producido a los tanques de membrana. El permeado obtenido en la 
etapa de ltración es generalmente almacenado en un tanque CIP (del inglés 
Clean-in-place) para su uso posterior en diferentes etapas de operación de 
las membranas, tales como el contralavado, cuyo objetivo es desprender la 
posible torta de sólidos formada sobre la supercie de las mismas. 
Figura 5.1. Conguración de un sistema AnMBR con membranas sumergidas 
en tanque externo
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El proceso de separación física por membranas se caracteriza por una re-
tención total de los sólidos suspendidos presentes en el licor mezcla, lo que 
permite alcanzar grados de depuración superiores a los alcanzados en otros 
sistemas anaerobios, incluso de contaminantes refractarios gracias al control 
independiente de TRH y TRC. Además, este control es clave en el éxito de la 
implementación de cualquier biotecnología anaerobia para el tratamiento de 
aguas residuales de baja carga, donde la cantidad de energía caloríca recu-
perada del metano producido no permite elevar la temperatura del sistema. 
La completa retención de la biomasa solventa los problemas derivados de las 
bajas tasas de crecimiento de la biomasa anaerobias a bajas temperaturas, 
posibilitando por tanto su operación a temperatura ambiente, factor clave en 
la sostenibilidad tanto económica como ambiental del proceso (Pretel et al. 
2013).
La elevada calidad del euente obtenido (libre de sólidos suspendidos y 
patógenos) permitiría su uso directo sobre el terreno para aportar nutrientes 
(NH4
+ y PO4
3-) a los cultivos, previa eliminación de los gases disueltos (i.e. 
CH4 y H2S). Sin embargo, la legislación no permite realizar esta práctica en la 
actualidad, siendo necesario un post-tratamiento del euente generado con el 
objetivo de reducir los niveles de nutrientes presentes en el mismo. Además, 
cabe destacar que la tecnología AnMBR puede llegar a ser energéticamente 
autosuciente gracias a la generación de biogás. Otro aspecto a considerar es 
la baja cantidad de biosólidos producidos, factor de vital importancia cuando 
se evalúa el impacto medioambiental de una EDAR. 
Por tanto, los principales benecios de la tecnología AnMBR frente a otros 
sistemas de tratamiento de ARU se pueden resumir como:
• El uso de membranas permite obtener un euente de elevada calidad, 
completamente claricado y prácticamente desinfectado, dependiendo 
del tamaño de poro de la membrana seleccionada. 
• La calidad del euente obtenido convierte a este en un recurso de agua 
adecuadamente regenerada y susceptible de reutilización con diversos 
nes (irrigación, uso urbano, recarga de acuíferos, etc.). Es de particular 
interés el potencial agronómico que presenta dicho euente, debido a 
los nutrientes (principalmente nitrógeno y fósforo) que este contiene.
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• Se minimiza la extensión de terreno (footprint) necesaria para la EDAR 
gracias a la supresión de decantadores secundarios y tratamiento 
terciario.
• TRH y TRC se controlan de forma independiente, permitiendo aumentar 
el TRC sin necesidad de aumentar el volumen de reacción. El control 
independiente de TRH y TRC permite operar a bajas temperaturas. 
• Se intensica el proceso de eliminación de materia orgánica gracias 
a la completa retención de los microorganismos presentes en el licor 
mezcla. Esta característica permite la retención de microorganismos 
que presenten una tasa de crecimiento más lenta, permitiendo incluso 
la eliminación de contaminantes persistentes y refractarios. 
• Permite reducir la demanda energética, el coste y el impacto ambiental 
asociados al tratamiento de ARU gracias a factores tales como la reduc-
ción del volumen de biosólidos producidos, la reducción del consumo 
energético gracias a la ausencia de oxígeno para la eliminación de ma-
teria orgánica, o la recuperación energética asociada a la producción de 
biogás, entre otros (Pretel et al. 2016).
5.3. Viabilidad de la tecnología AnMBR para el tratamiento de ARU
Tal y como se ha comentado anteriormente, la tecnología AnMBR es una 
alternativa prometedora que permitiría un cambio en el paradigma del sector 
del agua residual hacia un tratamiento más sostenible. La mayor competiti-
vidad que ofrece la tecnología AnMBR es consecuencia de diversos factores 
previamente introducidos.
Con respecto a la producción de fangos, Jeison (2007) estableció que las 
producciones de fango en el tratamiento de ARU se podrían reducir hasta en 
un 90 % mediante la tecnología AnMBR. Pretel et al. (2014) observó produc-
ciones de fangos entre 0,16 y 0,50 kg SS/kg DQO. Además, en función de las 
condiciones de operación, los fangos producidos pueden llegar a estabilizarse, 
haciendo viable su utilización directa para la agricultura sin necesidad de una 
digestión posterior.
En lo que respecta al potencial del euente generado para irrigación 
agrícola o fertirrigación, como ejemplo, para el caso especíco del agua residual 
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auente a la EDAR de la Cuenca del Carraixet (Valencia), la tecnología AnMBR 
permite obtener un euente totalmente claricado y exento de patógenos 
con una concentración en nutrientes en torno a 57 mg NH4
+/L y 19 mg PO4
3-/L 
(Pretel et al. 2013).
Por otra parte, la tecnología AnMBR permite reducir considerablemente 
la demanda energética asociada al proceso de depuración de ARU, presen-
tando balances energéticos que varían desde -0,15 hasta 0,23 kWh por m3 
de agua tratada en función de la conguración de tratamiento seleccionada 
(Smith et al. 2014, Ferrer et al. 2015, Pretel et al. 2015, Pretel et al. 2016). 
Estos valores son sensiblemente inferiores a los valores típicos publicados 
para otro tipo de tecnologías basadas en membranas para el tratamiento de 
ARU. Por ejemplo, Judd & Judd (2011) recoge consumos energéticos de un 
MBR en Peoria (USA) asociados al proceso biológico y de ltración de 0,34 y 
0,55 kWh/m3, respectivamente. Por lo tanto, desde el punto de vista energé-
tico, la tecnología AnMBR operada a temperatura ambiente podría ser una 
alternativa prometedora y sostenible frente a otros sistemas de tratamiento 
existentes, ya que el metano generado podría cubrir las necesidades energé-
ticas de la EDAR.
La gura 2 resume el balance energético de diferentes esquemas de 
tratamiento orientados a la eliminación de la materia orgánica y el nitrógeno 
presentes en un ARU, los cuales fueron diseñados para una operación a una 
temperatura ambiente media de 20 ºC. En concreto, la gura 2 muestra los 
resultados relativos a cuatro conguraciones cuya tecnología principal es 
un sistema convencional de fangos activados (CAS), un biorreactor aerobio 
de membranas (AeMBR), un sistema AnMBR con recuperación del metano 
disuelto en el euente mediante membranas de desgasicación (AnMBR*) y un 
sistema AnMBR que utiliza el metano disuelto en el euente como fuente de 
carbono para desnitricar (AnMBR**) (Pretel et al. 2016). Las conguraciones 
CAS y AeMBR disponen de un sistema convencional de digestión anaerobia 
para la valorización de los fangos producidos. Las conguraciones AnMBR* 
y AnMBR** se complementan con un post-tratamiento basado en fangos 
activados para la eliminación de nitrógeno.
La gura 5.2 muestra que los esquemas de tratamiento basados en 
tecnología AnMBR presentan menores demandas energéticas, debido princi-
palmente a la reducción de las necesidades de aireación a los niveles necesarios 
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para oxidar el amonio presente en el agua residual. Además, estos esquemas 
presentan un mejor aprovechamiento del contenido energético de la mate-
ria orgánica auente a la EDAR gracias al directo consumo de la misma vía 
anaerobia. Por otra parte, cabe destacar que el balance energético asociado 
al tratamiento de agua residual urbana mediante la tecnología AnMBR mejora 
considerablemente si se contempla la posibilidad de recuperar los nutrien-
tes presentes en el euente generado con nes agrícolas, evitando por tanto 
la energía necesaria para su eliminación, generando esquemas de tratamiento 
energéticamente autosucientes.
La gura 5.3 muestra los impactos asociados a las siguientes categorías 
de impacto para los esquemas de tratamiento mencionados anteriormente 
(Pretel et al. 2016): calentamiento global (GWP), eutrozación (E), ecotoxicidad 
del medio acuático marino (MAE), agotamiento de recursos abióticos (AD), y 
acidicación (A). Tal y como muestra la gura, los esquemas de tratamiento 
basados en tecnología AnMBR permiten reducir los impactos ambientales 
asociados a las categorías GWP, MAE, AD y A. Por el contrario, estos esquemas 
presentan impactos ambientales asociados a la eutrozación superiores al 
resto de tecnologías cuando no se considera el potencial de reutilización del 
Figura 5.2. Balance energético de diferentes esquemas de tratamiento orientados 
a la eliminación de la materia orgánica y el nitrógeno presentes en un agua residual urbana 
(Pretel et al. 2016)
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agua regenerada. Por tanto, es posible maximizar tanto la rentabilidad como 
la sostenibilidad del tratamiento de aguas residuales urbanas mediante la 
tecnología AnMBR a partir de la recuperación de los nutrientes presentes en 
el euente generado. Como se ha comentado anteriormente, dicho euente 
puede ser considerado una alternativa a los fertilizantes actuales mediante la 
posible aplicación de técnicas de irrigación, obteniéndose un recurso hídrico 
susceptible de reutilización. 
5.4. Sistemas AnMBR a escala piloto para el tratamiento de ARU
Tal y como se ha mencionado anteriormente, la tecnología AnMBR para 
el tratamiento de ARU no se encuentra actualmente implementada a escala 
industrial. Sin embargo, los últimos años han supuesto un avance sustancial 
hacia este objetivo. La tabla 5.2 resume las principales características y 
rendimientos de operación de algunos de los estudios llevados a cabo a escala 
piloto en los últimos años. Tal y como muestra la tabla, la tecnología AnMBR 
presenta resultados prometedores en lo que respecta a eliminación de materia 
orgánica, producción de metano y generación de biosólidos. En concreto, se 
Figura 5.3. Impactos ambientales asociados a diferentes esquemas de tratamiento orientados 
a la eliminación de la materia orgánica y el nitrógeno presentes en un agua residual urbana 
(Pretel et al. 2016)
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obtienen rendimientos de eliminación de materia orgánica en torno al 90 %, 
producciones de metano por encima de 0,2 LCH4/g DQO y producciones de 
biosólidos alrededor de 0,18 kg SS/kg DQO.
Tabla 5.2.  Principales características y rendimientos de operación de sistemas 
AnMBR a escala piloto para el tratamiento de aguas residuales 
urbanas (adaptado de Lema & Suárez 2017). A) observado;   
B) sólidos volátiles
Área 
mem.
(m2)
Tipo
React.
Volu-
men
(L)
DQOelim
(%)
Producción 
CH4
LCH4/gDQO
Producción 
biosólidos
kg SS/kg DQO
Fuente
 
31 RCTA 1500 87 0,294 (0,069a)  (Giménez et al. 2011)
3,5 RCTA 350 82-90 0,23-0,27  (Martínez-Sosa et al. 2011)
31 RCTA 2100   0,117-0,228 (Giménez et al. 2012)
3,5 RCTA 350 84-94 0,24-0,29  (Martínez-Sosa et al. 2012)
31 RCTA 2100 85  0,16-0,23 (Robles et al. 2013)
31 RCTA 2100   0,23-0,25 (Pretel et al. 2013)
31 RCTA 2100 90-94 0,015-0,082a 0,37-0,46 (Giménez et al. 2014)
31 RCTA 2100   0,16-0,55 (Pretel et al. 2014)
0,93 UASB 310 87 0,18-0,23  (Gouveia et al. 2015a)
0,93 UASB 459 90  0,05-0,083b (Gouveia et al. 2015b)
5,4 RCTA 550 80-94 0,091-0,102 0,13-0,25 (Dong et al. 2015)
5,4 RCTA 550 88-92  0,076-0,115  0,15-0,20 (Dong et al. 2016)
123 RCTA 42400 90 0,115  (Robles et al. 2016)
Uno de los primeros estudios a escala piloto fue desarrollado por Kataoka 
et al. (1992), quienes operaron dos plantas piloto consistentes en UASB y EGSB 
acoplados a sistemas de ltración tangencial. Estos sistemas fueron operados 
a TRH de 3 y 5 horas respectivamente. El primero, operado con una carga 
orgánica de 2,8 kg DBO/m3/d, alcanzó en rendimientos de eliminación de DQO 
en torno al 83 %; mientras que el segundo, operado con una carga orgánica 
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de 1,1 kg DBO/m3/d, generó rendimientos de eliminación de DQO similares. 
Sin embargo, ambos reactores proporcionaron producciones de metano 
reducidas.
Shin et al. (2014) evaluaron el funcionamiento de un sistema integrado 
de 1 m3 compuesto por un reactor anaerobio de lecho uidizado por etapas 
acoplado a un biorreactor de membranas (SAF-MBR, del inglés Staged 
Anaerobic Fluidized Membrane BioReactor»). Dicho sistema fue operado a 
temperatura ambiente en el intervalo de 8 ºC a 30 °C durante 485 días, con 
un TRH de 4,6 a 6,8 horas. Los rendimientos de eliminación de DQO y DBO5 
obtenidos fueron del 90 % y 98 % respectivamente. La demanda energética del 
sistema se mantuvo en valores en torno a 0,23 kWh/m3, demanda que podría 
ser compensada por la energía recuperada a partir del metano producido. 
Además, la producción promedia anual de fangos resultó en 0.051 g SV/g 
DQO), valor considerablemente inferior a otras tecnologías.
Con respecto a sistemas de tratamiento de lecho jo, Herrera-Robledo et 
al. (2011) evaluó el funcionamiento de un reactor UASB de 0,85 m3 acoplado a 
un sistema de ltración, el cual fue operado a 22 ± 3 °C, TRH de 6 horas y TRC 
de 180 días. Bajo dichas condiciones, el rendimiento medio de eliminación de 
DQO fue del 93 %. Además, gracias a la baja concentración de sólidos en el 
tanque de membranas, fue posible operar a ujos transmembrana elevados 
(45-50 L/m2/h). Por su parte, Gouveia et al. (2015a) evaluó el funcionamiento 
de una planta piloto, compuesta por un reactor UASB de 0,35 m3 y un módulo de 
membranas sumergido y externo, operando a temperaturas psicrofílicas y TRH 
de 7 horas. Se alcanzó una eliminación de DQO del 87 %, incluso para elevadas 
cargas orgánicas en el auente (2,0-2,5 kg DQO/m3/d). 
Con respecto a sistemas RCTA, uno de los primeros estudios a escala 
pilo to fue el elaborado por Grundestam & Hellström (2007). Este AnMBR de 
1,4 m3 incorporaba además un post-tratamiento basado en ltración por os-
mosis inversa para la recuperación de nutrientes y agua regenerada. El sistema 
fue operado a temperatura media anual de 22 ºC y TRH de 14,4 horas, alcan-
zando eciencias de eliminación de DQO del 92 %. El euente del AnMBR, tras 
su paso por la unidad de osmosis inversa para concentrar los nutrientes con 
nes agrícolas, alcanzaba eciencias de eliminación del 91, 99 y superiores al 
99 % en nitrógeno Kjeldahl, fósforo y carbono orgánica total, respectivamen-
te. Sin embargo, el sistema global consumía elevadas cantidades de energía 
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(entre 3 y 6 kWh/m3). Por otra parte, Martínez-Sosa et al. (2011) evaluó el fun-
cionamiento de un RCTA acoplado a una membrana de bra hueca sumergida. 
El sistema fue operado durante 100 días a temperaturas de 35, 28 y 20 ºC, obte-
niendo unos rendimientos de eliminación de DQO próximos al 90% para todas 
las condiciones. Por otra parte, se alcanzaron rendimientos de producción de 
metano razonables (0.23-0.27 LCH4/g DQO) durante todo el periodo experimen-
tal. 
Otro ejemplo de sistema AnMBR basado en RCTA es el presentado por 
Giménez et al. (2011). La principal característica a destacar de este trabajo es 
que la planta piloto incorporaba dos módulos de membrana de bra hueca a 
escala industrial. Esta característica es importante a la hora de extrapolar los 
resultados obtenidos a la escala industrial, dado que el efecto de las condicio-
nes de operación sobre el proceso de ltración depende signicativamente 
del tamaño de la membrana (la longitud de las membranas de bra hueca 
es un parámetro crítico). El sistema fue alimentado con el euente del 
pretratamiento de la EDAR urbana de la Cuenca del Carraixet (Valencia). Se 
alcanzaron rendimientos de eliminación de DQO en torno al 90 %, aunque el 
rendimiento en producción de metano fue bajo debido a la degradación de 
una fracción signicativa de la DQO auente por parte de microorganismos 
sulfatoreductores.
Dong et al. (2016) evaluaron la aplicabilidad de un sistema AnMBR que 
combinaba un reactor RCTA (550 litros) con un tanque de membranas 
(80 litros) que incorporaba una membrana sumergida de bra hueca (5,4 m2). 
La planta, que fue alimentada con el euente del pre-tratamiento de la EDAR 
de Ontario (Canadá), fue operada durante 550 días con ujos transmembrana 
competitivos (17 LMH). Resultados previos en Dong et al. (2015) revelaron 
eciencias de eliminación de DQO de hasta el 90 %, producciones de metano 
de 0,1 LCH4/g DQO y producciones de fangos entre 0,13 y 0,25 kg SS/kg COD.
5.5. Conclusiones y perspectivas futuras
Los sistemas AnMBR se considera alternativa tecnológica prometedora 
que permitiría cambiar el paradigma del sector del agua residual hacia un tra-
tamiento más sostenible, donde el agua residual no se consideraría un residuo, 
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sino una fuente de recursos a recuperar (energía, nutrientes y agua reutiliza-
ble). La competitividad de la tecnología AnMBR se basa en la conjunción, en 
una única unidad, de las ventajas de los procesos anaerobios y de los procesos 
de ltración. Dichas ventajas se resumen principalmente en:
i ) bajas producciones de fango, ya que los organismos anaerobios están 
caracterizados por un bajo rendimiento de crecimiento;
ii) bajas demandas energéticas, ya que no se precisa de oxígeno para la 
eliminación de materia orgánica; 
iii) producción de metano como fuente renovable de energía que mejora 
el balance energético del sistema; iv) reducción de la huella de carbono 
asociada al proceso de depuración; 
v) producción de un euente totalmente claricado y generalmente desin-
fectado que puede ser reutilizado con diversos nes (irrigación, uso 
urbano, etc.); y 
vi) necesidades de terreno reducidas. Además, se ha de enfatizar el potencial 
de recuperación de nutrientes del euente generado, o bien empleán-
dolo directamente para irrigación con nes agrícolas (fertirrigación), o 
utilizando tecnologías de post-tratamiento basadas en la recuperación de 
nutrientes cuando el uso directo del euente generado sobre el terreno 
no sea posible.
Sin embargo, a pesar de los continuos avances, siguen existiendo algunos 
inconvenientes a superar para fomentar una mayor inserción de la tecnología 
AnMBR en el sector. Algunos de los principales objetivos a alcanzar son:
• Mejorar el balance energético y económico de la tecnología mediante 
mejoras en las estrategias de operación, la producción de materiales 
más económicos para la construcción de membranas y la optimización 
de la economía de escala.
• Desarrollar nuevos y ecientes protocolos para la limpieza del biogás 
generado en el tratamiento de ARU con una baja relación DQO/sulfato.
• Desarrollar nuevos y ecientes sistemas para la recuperación del metano 
disuelto en el euente generado, con el objetivo tanto de evitar la descar-
ga a la atmósfera del mismo, como de mejorar el balance energético.
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• Evaluar y legislar el uso potencial del euente generado con nes agrí-
colas. El uso directo del euente generado para fertirrigación permitiría 
mejorar el balance medioambiental de la tecnología, además de mejo-
rar signicativamente el balance energético y económico del sector.
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Resumen
Actualmente existe un interés generalizado por mejorar la operación de 
los digestores anaerobios de las EDAR municipales. La explotación de estos 
Procesos de oxidación avanzada en el ciclo integral del agua122
presenta dicultades relacionadas con los grandes volúmenes de reacción y 
las limitaciones en la accesibilidad, control e instrumentación en los mismos. 
La simulación mediante técnicas CFD se presenta como una herramienta 
alternativa capaz de reproducir el comportamiento del ujo en detalle, lo 
que permite aumentar el nivel de comprensión sobre el funcionamiento 
hidráulico en el interior de los tanques. La validación de los modelos a escala 
real, aunque dicultosa, se considera esencial para obtener una herramienta 
de simulación conable y útil para la explotación.
6.1. Introducción
La digestión anaerobia es el proceso de estabilización del fango de uso 
más extendido. Debido a los benecios que reporta en la explotación, son cada 
vez más las estaciones depuradoras de aguas residuales (EDAR) municipales e 
industriales que incorporan esta tecnología de estabilización del fango a su 
proceso debido al gran interés existente en el ahorro y recuperación de energía, 
así como en el deseo de obtener productos que permitan usos beneciosos del 
fango procedentes de la depuración del agua residual. Este proceso biológico 
consigue, además de la estabilización del fango, ventajas en la explotación de 
las plantas, como puede ser una mayor facilidad de escurrido y una reducción 
de la masa total del mismo, lo que se traduce en una reducción en el coste de 
transporte. 
Tradicionalmente, este proceso se ha instalado en plantas de tratamiento 
grandes (> 50.000 habitantes equivalentes), sin embargo, actualmente también 
es instalado en plantas más pequeñas e incluso industrias, aunque sigue sin ser 
lo habitual en España. La optimización de esta etapa biológica nal, posibilita 
establecer un sistema sostenible, capaz de retornar la energía invertida en el 
proceso mediante la generación de biogás. Este proceso se lleva a cabo en 
grandes volúmenes de reacción, tanques cilíndricos u ovoides de varios miles 
de metros cúbicos agitados y a presión. Esto, sumado a la inaccesibilidad 
característica de estos tanques, provoca un cierto desconocimiento del 
proceso a nivel de explotación real en planta, lo que impide elevar el nivel de 
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optimización y eciencia de la operación. La mejora del funcionamiento del 
digestor anaerobio supone el reto del siglo XXI en depuración de aguas. 
El modelado matemático y la simulación numérica de los diferentes pro-
cesos físicos y bioquímicos que ocurren en una EDAR han sido objeto de 
estudio en los años recientes, considerados por la comunidad cientíca, pro-
fesionales y entidades públicas y privadas relacionados con el sector, como 
instrumentos de gran potencial en el diseño, operación y control de proceso. 
Así, la simulación de procesos en EDAR se ha convertido en una herramienta 
más de la explotación. Por otra parte, cabe destacar las herramientas de 
simulación computacional de uidos (CFD) en 3D, las cuales son capaces 
de reproducir el comportamiento del ujo en detalle y poder determinar y 
analizar problemas especícos, alcanzando un grado de precisión al que los 
otros simuladores de procesos en EDAR no llegan. En el caso de la digestión 
anaerobia, el desconocimiento del comportamiento hidráulico sumado a la 
complejidad en el control del proceso biológico, hace que el uso de este tipo 
de herramientas resulte especialmente útil en el estudio del funcionamiento de 
estos grandes tanques.
6.1.1. Importancia del tiempo de retención hidráulico
Considerando que el paso limitante en un proceso de digestión anaero-
bia convencional es la hidrólisis, aunque esta etapa dependa de numerosos 
factores (naturaleza del sustrato, conguración del proceso, pH y carga orgá-
nica), se puede considerar el tiempo de retención de sólidos y la temperatura 
del proceso como los parámetros clave que controlan la estabilización de los 
polímeros orgánicos del fango y, consecuentemente, determinan el dimen-
sionamiento de los digestores anaerobios (Sobrados et al. 2013). Se puede 
encontrar una relación entre el tiempo de retención del proceso y el rendi-
miento obtenido en el mismo, que vendrá dado por el porcentaje de sustrato 
hidrolizado en ese tiempo (gura 6.1.). El valor de esta cinética de hidrólisis 
será la que determinará el tiempo de retención y el volumen de digestor ne-
cesario para alcanzar un determinado rendimiento de eliminación de materia 
orgánica.
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Mientras el paso limitante de la digestión anaerobia sea el proceso de 
hidrólisis del fango, existirá una reducción del rendimiento de eliminación 
de materia orgánica a medida que vaya disminuyendo el tiempo de reten-
ción del digestor. Sería posible armar que en un digestor anaerobio puede 
operarse de manera estable a tiempos de retención incluso menores a 10 días, 
pero con un rendimiento de eliminación de materia orgánica y un grado de 
estabilización del fango muy bajo. En un proceso convencional, el tiempo de 
retención hidráulico (TRH) es igual al tiempo de retención de sólidos (TRS) 
pues no existe recirculación ni purga del fango (Appels et al. 2008). Un valor 
de TRH para un proceso convencional de un digestor anaerobio puede estar 
comprendido entre 18 y 22 días, pudiendo llegar hasta 25 días para conseguir 
una estabilización total del fango.
6.1.2. Comportamiento hidráulico en los digestores
Los digestores tradicionales o de baja carga, se caracterizan por presen-
tar una estraticación vertical en su interior (gura 6.2, izquierda) en la cual 
se pueden distinguir diferentes capas: espumas, sobrenadantes, zona de di-
gestión activa y fango digerido. Se puede observar que el digestor realiza dos 
funciones al mismo tiempo: la estabilización del fango por la digestión anae-
Figura 6.1. Relación entre la eciencia de eliminación de materia orgánica 
y el tiempo de retención hidráulico. (Sobrados et al. 2013)
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robia y la separación de sólidos digeridos del sobrenadante sustancialmente 
libre de sólidos en suspensión. Esta conguración en la práctica no es muy 
eciente, de manera que para compensar la inherente ineciencia de la tasa de 
digestión es necesario un tiempo de retención muy prolongado (Davis 2010). 
Para conseguir un proceso más eciente es necesario intensicar la mezcla en 
el interior del digestor, para asegurar un buen contacto entre la biomasa anae-
róbica y el fango fresco. La mezcla se puede aumentar mediante la circulación 
del biogás producido, bombas externas o mezcladores mecánicos.
Los digestores de alta carga (gura 6.2, derecha) presentan una segunda 
unidad similar a la primera, como si de dos digestores en serie se tratara. El 
proceso de digestión anaerobio, tanto la fermentación ácida como la metano-
génesis ocurren principalmente en el primer digestor, con cierta posibilidad 
de actividad en el segundo digestor. Este segundo digestor presenta ventajas 
en cuanto a mantenimiento y exibilidad del proceso y estabilidad operacio-
nal con opción a recirculaciones.
Para garantizar el buen funcionamiento de un digestor de alta carga se 
deben cumplir las siguientes características (Metcalf & Eddy 2004):
• Alimentación continua de fango para garantizar la estabilidad del pro-
ceso.
• Agitación y mezcla del contenido del digestor primario para conseguir 
una mezcla homogénea de fango activo en todo el volumen del digestor.
• Espesamiento y reciclaje del fango digerido que debe ser el óptimo para 
que la viscosidad no afecte a la mezcla del proceso.
Figura 6.2. Digestor de baja carga (izquierda) y de alta carga (derecha). 
(van Haandel y van der Lubbe 2012)
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• Calentamiento del fango para mantener la temperatura interior del 
digestor.
La uniformidad de las condiciones en el interior del digestor es decisiva 
para optimizar el rendimiento del proceso. Los factores más importantes que 
determinan el funcionamiento de un digestor son la temperatura, el tiempo de 
retención, el valor del pH y alcalinidad, la presencia de nutrientes y la presencia 
y concentración de sustancias tóxicas (van Haandel y van der Lubbe 2012).
Un factor importante a tener en cuenta en el proceso es que la alimenta-
ción al digestor sea uniforme, a n de que las condiciones sean lo más estables 
posible. Si la alimentación en continuo no es posible, caso usual en la explo-
tación, es conveniente que se realice a intervalos frecuentes y en cantidades 
bajas, ya que en caso contrario se podría originar una desestabilización del 
medio y dar lugar a una etapa de digestión ácida que diculte el proceso 
(Sobrados et al. 2013).
6.1.3. Agitación en los digestores y parámetros de diseño
Se ha mencionado ya la importancia de una buena agitación y mezcla en 
los digestores anaerobios para evitar defectos en el comportamiento del ujo 
a n de maximizar el volumen útil del digestor. Un gran volumen útil y activo 
permite (Appels et al. 2008, Meroney and Colorado 2009):
• Garantizar unas condiciones químicas, físicas y biológicas uniformes en 
el interior de digestor.
• La mezcla completa entre los fangos en digestión activa y los fangos 
frescos que llegan con la alimentación.
• Evitar estraticación del ujo y deposición de arenas.
• Favorecer una rápida dispersión de posibles elementos inhibidores o 
tóxicos.
En cuanto a sistemas de agitación en digestores anaerobios cabe destacar 
los siguientes:
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6.1.3.1. Sistemas mecánicos
Este sistema de agitación se lleva a cabo mediante el movimiento rotatorio 
de unas hélices instaladas en el interior del digestor. A pesar de que presen-
tan una buena eciencia en la mezcla (Lindmark et al. 2014), este sistema de 
agitación presenta numerosos inconvenientes sobre todo en cuanto a man-
tenimiento se reere. El disponer de partes móviles en el interior del digestor 
supone un mayor riesgo de averías que si se producen conllevaría a la parada 
del digestor. Además los costes de sustitución de equipo en caso de necesidad 
son bastante superiores en comparación a otros sistemas. Sin embargo, a pe-
sar de sus inconvenientes, es el método de agitación más empleado en Europa 
(Lindmark et al. 2014).
6.1.3.2. Recirculación con bombas externas
La agitación del contenido del digestor anaerobio mediante este siste-
ma consiste básicamente en una tubería vertical instalada en el interior de en 
un pilar en el centro del digestor a través de la cual se succiona el fango del 
digestor hacia una bomba externa. Esta bomba externa descarga el fango eva-
cuado junto con el fango fresco en diferentes puntos del tanque (ver gura 6.3, 
izquierda). Existen diferentes sistemas, según la conguración de las boqui-
llas de descarga, entre sus nombres comerciales caben destacar: DYNOMIX y 
ROTAMIX. Los puntos de descarga de los fangos deben tener una separación 
suciente tanto vertical como horizontal para garantizar un gradiente de velo-
cidad localmente bajo.
Figura 6.3. Esquemas de los sistemas de agitación DYNOMIX (izquierda) y HEATAMIX (derecha). 
(Pallás y Vítores 2003)
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6.1.3.3. Tubos de succión o conductos de recirculación
Este sistema de agitación se basa en la instalación de varias tuberías 
distribuidas simétricamente por toda la planta del digestor cuya función es 
succionar el fango para descargarlo en otra parte del digestor. Esta succión 
se produce por una bomba de hélice y, generalmente, se utiliza una succión y 
descarga direccional para evitar que se produzca un cortocircuito. Al igual que 
el anterior sistema de agitación, presenta una buena eciencia en la mezcla 
vertical de manera que consigue que la acumulación de espumas sea mínima. 
6.1.3.4. Lanzas de biogás
Este sistema de agitación consiste en una serie de tuberías que recogen 
el biogás de la cubierta y lo inyectan de nuevo en el interior del digestor anae-
robio. Existen diferentes métodos de este sistema dependiendo del equipo 
utilizado para introducir el gas (tubos, difusores o lanzas) y la localización del 
equipo (a través de solera o cubierta).
6.1.3.5. Sistema HEATAMIX
El sistema HEATAMIX se corresponde con una conguración híbrida que 
ha sido implementada entre los diseños de nuevos digestores anaerobios 
debido a que es un sistema completo de agitación y calentamiento de fan-
gos. Este sistema consta de varias unidades tubulares (según el tamaño del 
digestor) dispuestas simétricamente en el exterior del digestor. Los fangos se 
recirculan, junto con el biogás inyectado a presión, a través de la camisa inte-
rior de los HEATAMIX, mientas que por la camisa exterior circula agua caliente 
cuya nalidad es calentar los fangos a la temperatura óptima del proceso de 
digestión (gura 6.3, derecha).
A la hora de diseñar un digestor es necesario tener en cuenta la potencia 
de agitación, el gradiente de velocidad y el tiempo necesario para conseguir 
una recirculación completa del fango en el interior del digestor anaerobio 
(Schlicht. A. C. 1999, Metcalf & Eddy 2004). Se denen estos tres parámetros 
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relevantes a evaluar en el diseño y funcionamiento del sistema de agitación de 
un digestor como:
• Tiempo de renovación (Digester Volume Turnover Time, DVTT): es un in-
dicador del tiempo que tardaría en recircularse todo el volumen del 
digestor (tiempo de renovación). 
DTTV = —————————— (6.1)
• Potencia volumétrica (Unit Power, UP): relación entre la potencia del 
equipo de agitación y volumen del digestor. 
UP = ———————————————— (6.2)
• Gradiente de velocidad (Velocity Gradient, G): la velocidad es un indica-
dor de la intensidad de la mezcla dentro del digestor y se determina a 
partir de la expresión siguiente, correspondiente al gradiente de veloci-
dad en el sistema. 
G = √  —— (6.3)
Donde G es el gradiente de velocidad (s-1); w, la potencia disipada (kW); μ la 
viscosidad dinámica del fango (Pa∙s) y V, el volumen del digestor (m3).
Para conseguir una potencia de agitación o mezcla eciente se recomienda 
que los valores típicos recomendados para el diseño del sistema de agitación 
y el digestor sean: 
Tabla 6.1.  Valores de diseño recomendados (US EPA 1979)
DVTT HRT UP G
0.5-1 h
30-45 min 15-30 d
0.2-0.3 Hp/1000 ft3
(5-8 W/m3) 50-85 s
-1
———w
μ × V
Potencia de la bomba de recirculación (W)
Volumen del tanque (m3)
Volumen del uido (m3)
Caudal de recirculación (——)m
3
h
Depuración de aguas residuales: digestión anaerobia130
No obstante, cabe destacar que los valores del tiempo de renovación indi-
cados en la tabla anterior son relativamente bajos, pudiendo llegar a alcanzar 
valores de varias horas en la explotación real. La obtención experimental de 
estos parámetros en las plantas resulta muy complicada debido a la comple-
jidad del sistema y las dicultades de accesibilidad al interior del tanque e 
instalación de cualquier sistema de instrumentación. Así pues, la importancia 
del estudio de la agitación en la digestión anaerobia, ha instigado a los téc-
nicos a utilizar tecnologías de simulación hidráulica CFD para estudiar más a 
fondo las características del sistema de agitación en los digestores. 
6.2. Aportación de las técnicas CFD
El software basado en técnicas CFD es una herramienta más que madura 
y ampliamente utilizada en diferentes campos de la ingeniería. Así, se ha podi-
do comprobar en los últimos años la incorporación de estas herramientas de 
análisis al sector de depuración de aguas residuales, siendo ejemplo de ello 
la evolución exponencial del número de trabajos publicados en este campo 
y el creciente protagonismo que ocupa esta temática en los diferentes foros 
internacionales (gura 6.4).
La simulación CFD se ha de contemplar por el momento como una he-
rramienta de simulación complementaria a las ya existentes, que permite 
estudiar en detalle problemas especícos y profundizar en aspectos concre-
tos de los diferentes mecanismos que rigen el funcionamiento de los procesos 
(Karpinska y Bridgeman 2016).
Figura 6.4. Artículos publicados sobre CFD y en concreto en tratamiento de aguas residuales
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Es sabido que la explotación diaria de los digestores presenta problemas 
de proceso debido a defectos en el comportamiento del ujo (Lindmark et al. 
2014). Mediante la simulación CFD, se pueden realizar estudios complejos so-
bre la hidrodinámica de los equipos y los uidos, incluso cuando se considera 
más de una fase (Vesvikar y Al-Dahhan 2005, Wu 2014) para tratar de calcular 
fenómenos como:
• Cortocircuitos hidráulicos.
• Volúmenes muertos inducidos por zonas de baja velocidad del ujo.
• Grado de mezcla insuciente.
• Gradientes de concentración de contaminantes y sólidos suspendidos.
• Fenómenos de estraticación del ujo.
• Efecto uidodinámico de elementos internos como baes o deectores.
• Efecto sobre el ujo de aireadores y agitadores.
Gran parte de los modelos utilizados en la actualidad para la caracteriza-
ción y modelización matemática del proceso de digestión anaerobia están 
basados en el modelo conocido como ADM1 (Anaerobic Digestion Model 1) 
que incluye los procesos bioquímicos y físico-químicos que se producen en la 
digestión anaerobia (Batstone et al. 2002). Los principales mecanismos que in-
tervienen en el proceso de digestión anaerobia se recogen pues en este modelo, 
que ha servido de referencia para elaborar otros modelos a partir de modica-
ciones del mismo e implementarlos en software de simulación de procesos.
La necesidad de incorporar la simulación CFD al análisis de los tanques 
digestores surge a consecuencia de que estos simuladores de procesos en 
EDAR, aunque lleven incorporados los modelos de los procesos bioquímicos, 
no reproducen el comportamiento uidodinámico de forma precisa, ya que 
consideran el ujo completamente mezclado como si de un reactor continuo 
de tanque agitado (RCTA) ideal se tratara, lo cual provoca cierto grado de des-
conocimiento del proceso como consecuencia de no resolver de forma precisa 
la hidrodinámica. Debido a esto, a menudo los rendimientos de producción 
de biogás calculados a partir del modelo ADM1 implementado en un RCTA, 
dieren de los rendimientos obtenidos en planta.
En cuanto a los inconvenientes que presenta el uso de la simulación CFD, 
además de la dicultad en su manejo y el tiempo de computación necesario 
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para el cálculo, cabe destacar la validación de los propios modelos. Esto resulta 
especialmente complejo cuando los modelos son a escala real y en sistemas 
poco accesibles. Entre las técnicas de validación más comunes y viables para 
el caso de los digestores anaerobios de EDAR municipales, cabe destacar la 
técnica experimental «estímulo-respuesta» de los trazadores inertes.
6.3. Técnica experimental de los trazadores inertes
La idea de utilizar la distribución de tiempos de residencia en el análisis 
y estudio de reactores químicos data de mediados del siglo XX con MacMullin 
y Weber (1935) y Danckwerts (1953). Se dene el tiempo de residencia de un 
reactor (Residence Time Distribution, RTD) como el tiempo que permanecen 
los átomos en el interior de este, sabiendo que en un sistema de ujo no ideal 
o real, no todas las moléculas que pasan por el reactor permanecen el mismo 
tiempo. Esto es debido a que existen zonas en las que el uido prácticamente 
no se renueva, parte de la alimentación pasa directamente a la salida (es decir, 
se cortocircuita), los reactivos o productos forman aglomeraciones y no se 
mezclan bien entre sí o se producen deposiciones que dan lugar a volúmenes 
muertos.
Para predecir correctamente el comportamiento hidrodinámico de 
un reactor sería necesario disponer de una representación completa de la 
distribución de velocidades del ujo. Esta sería una técnica magníca pero 
de una enorme complejidad, casi impracticable. Conociendo el RTD se puede 
ser menos ambicioso y prescindir de un conocimiento completo sobre el 
ujo, de forma que conociendo lo mínimo se disponga del conocimiento 
suciente para la elaboración del diseño o funcionamiento del reactor. Así, la 
RTD garantiza la información necesaria para elaborar un modelo que reeje 
el comportamiento hidrodinámico del uido en el reactor. Esta información, 
aunque de forma costosa, puede determinarse de manera relativamente fácil 
mediante la técnica experimental estímulo-respuesta con el uso de trazadores 
inertes (Gujer 2007).
Por otra parte, llevar a cabo estas técnicas en planta permite validar los 
modelos CFD (Potier, Leclerc y Pons 2005, Laurent et al. 2015) de forma que 
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tras la calibración de los mismos, se tenga una herramienta conable con 
la que poder evaluar el funcionamiento actual de un sistema, optimizarlo y 
plantear alternativas de funcionamiento e incluso rediseños.
La selección del trazador a utilizar depende en gran parte de las ca-
racterísticas del sistema, de la disposición de equipos apropiados para la 
determinación de las concentraciones y por supuesto de la accesibilidad al 
trazador en términos de costo y manejo (Levenspiel 1999). Entre los produc-
tos más comunes, destacan los compuestos uorescentes (Rodamina WT, 
Fluoresceína) y las sales de Na, Br, K y Li (Kadlec y Wallace 2009). Uno de los 
puntos más importantes a destacar en la elección del trazador es que debe 
tener propiedades físicas similares a las de la mezcla de reacción, debe ser 
totalmente soluble en la mezcla y sobre todo, no debe adsorberse en las pa-
redes ni en otras supercies del reactor, así como en ninguna sustancia que 
contenga la mezcla. Este último es en particular, uno de los principales puntos 
a tener en cuenta en la selección de un trazador inerte para un ensayo en un 
digestor anaerobio de una EDAR.
Estos requisitos son necesarios para que el comportamiento del trazador 
reeje elmente el del uido en el interior del digestor. Entre los diferentes 
métodos de inyección de trazador (ver gura 6.5), los más utilizados son el 
de «entrada en pulso» y el de «entrada en escalón» (Levenspiel 1999, Gujer 
2007). En el caso de tanques de digestores a escala real, se recomienda la 
utilización de la entrada en pulso debido al ahorro sustancial en la cantidad 
de trazador a utilizar.
Figura 6.5. Esquema de técnica de perturbación a la entrada y respuesta a la salida
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Si se inyecta instantáneamente una cantidad m (moles o gramos) en la 
corriente de entrada del digestor y se mide la concentración del trazador 
en los puntos de interés (principalmente en la salida) en función del tiempo 
transcurrido, se obtiene la curva respuesta de concentración-tiempo C(t).
Tras la obtención experimental de la curva RTD se puede realizar una in-
terpretación del comportamiento del ujo en el interior del sistema (Froment 
y Bischo 1990). Aunque existen protocolos en los que ayudarse a la hora de 
diseñar el procedimiento experimental en planta (Rieger et al. 2013), es reco-
mendable que en el caso de reactores más próximos a comportamientos de 
tanques de mezcla completa, como es el caso de los digestores anaerobios 
más comunes, intensicar el tiempo de muestreo en los tiempos iniciales, ya 
que es donde mayor cantidad de información se puede extraer en cuanto a de-
tección de defectos de ujo se reere. Por ejemplo, a partir de la concentración 
inicial de trazador obtenida en comparación con la esperada (m/V), se podrá 
calcular el volumen muerto, cuanticar un cortocircuito hidráulico o calcular 
el tiempo inicial a partir del cual se obtiene trazador en la salida o punto de 
muestreo (gura 6.6). No obstante, también es importante extender el mues-
treo hasta elevados tiempos para cuanticar la cola de la curva (Levenspiel 
1999); a partir de la curva C(t) se puede obtener la curva E(θ) o RTD (ec. 6.4)
E(θ) = tmE(t ) = — C(t) (6.4)
Figura 6.6. Ejemplos de interpretación de curvas de RTD: sin volumen muerto (izquierda),
con un cortocircuito (central) y con tiempo inicial de retardo (derecha). 
Adaptación (Cunill, Iborra y Tejero 2010)
V
m
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donde E(θ) es la función de distribución de tiempos de residencia adimensional, 
tm el tiempo medio de residencia obtenido (s), E(t) la función de distribución 
del tiempo de residencia temporal (s-1). Estas curvas se pueden caracterizar 
de forma analítica para calcular el tiempo de residencia medio y elaborar un 
modelo de ujo real mediante parámetros ajustables, bien n tanques en 
serie o grado de dispersión axial (d) en un modelo de ujo pistón (Froment y 
Bischo 1990, Levenspiel 1999, Metcalf & Eddy 2004).
6.4. Experiencias en modelización CFD de digestores a escala real 
y su validación
6.4.1. Antecedentes
En los últimos años, el estudio de la digestión anaerobia se ha abordado 
ampliamente mediante la elaboración de modelos CFD aplicados a diferentes 
conguraciones y escalas. Por una parte, a escala de laboratorio, la mezcla me-
cánica mediante hélices o propulsores y mediante gas ha sido simulada por 
diferentes autores (Vesvikar y Al-Dahhan 2005, Latha, Borman y Sleigh 2009, 
Dapelo, Alberini y Bridgeman 2015, Zhang et al. 2016). También se han analiza-
do los diferentes tipos de mezcla a través de modelos que han sido validados 
mediante el empleo de trazadores y perles de velocidad del ujo. Asimismo, 
también se han estudiado ampliamente diferentes modelos de turbulencia 
y energía cinética (Wu 2010b), los cuales tienen gran relevancia en la con-
guración de las simulaciones mediante técnicas CFD. Por otra parte, a escala 
semi-industrial y escala real se han llegado a analizar todos los tipos de mezcla 
descritos con anterioridad, como pueden ser: la agitación mecánica mediante 
agitadores (Wu 2011), tubos de succión (Craig, Nieuwoudt y Niemand 2013), 
recirculación mediante bombas externas (Wu y Chen 2008, Hurtado 2012), lan-
zas de inyección de biogás (Wu 2014) y HEATAMIX (López-Jiménez et al. 2015). 
Sin embargo, cabe destacar la escasez de modelos de digestores a escala real 
elaborados mediante herramientas CFD que han sido validados experimental-
mente.
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Autores como Terashima et al. (2009) advierten del consumo de recursos 
que supone la aplicación de trazadores y en la dicultad de operación de 
su aplicación en digestores a escala real. A pesar de ello, los mismos autores 
aplicaron con éxito cloruro de litio como trazador en un digestor real de 
forma ovoide de 1100 m3, aunque únicamente para un período de 6 días, y 
reprodujeron sus resultados analíticos con software CFD con gran exactitud 
(Terashima et al. 2009).
El coste de un ensayo de trazadores inertes está asociado principalmente 
al precio del trazador, a la preparación de las muestras para análisis de las 
mismas y al método de detección. En el caso de los digestores de gran 
volumen, resulta interesante conocer bien el límite de detección del trazador, 
el cual denirá la masa a introducir; por otra parte, el elevado TRH del sistema, 
provoca que el número de muestras a recoger y procesar sea elevada, ya que 
se recomienda que el tiempo total de muestreo para obtener la RTD de forma 
completa sea aproximadamente tres veces el tiempo de retención hidráulico 
(Rieger et al. 2013). Así, el coste total de estos ensayos es a menudo, el principal 
impedimento para llevar a cabo estudios de trazadores en la explotación de 
digestores en planta real. 
6.4.2. Objetivos y descripción del digestor
Existe un gran interés por parte de las empresas explotadoras por en-
tender el funcionamiento hidráulico de los digestores instalados en las EDAR 
municipales y poder cuanticar de forma aproximada defectos de ujo, prin-
cipalmente volúmenes muertos en el interior. Este interés viene justicado 
por el desconocimiento del estado de mezcla en el interior del tanque y/o la 
obtención en planta de rendimientos de producción de biogás relativamente 
menores a los cálculos teóricos basados en la estequiometria del proceso. 
En este caso, con el n de analizar el comportamiento del ujo en el 
interior de un digestor anaerobio, se elaboró un modelo a escala real mediante 
técnicas CFD; para la validación de este modelo se propuso llevar a cabo un 
ensayo con trazadores inertes. Con el afán de reducir el coste de estos ensayos 
en digestores anaerobios, se realizó un ensayo exploratorio seleccionando 
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uoresceína sódica como trazador. Este trazador es ampliamente utilizado 
en estudios de hidrogeología, sistemas de fangos activados de reactores 
biológicos en EDAR e incluso en sistemas de lagunaje (Laurent et al. 2015), 
debido a su accesibilidad y viabilidad técnico-económica.
Se llevó a cabo un ensayo en un digestor anaerobio de 3220 m3 de una 
EDAR municipal con sistema de agitación mediante bombeo externo para 
reproducir el ujo en detalle en el interior y detectar zonas de baja velocidad 
susceptibles de generar volúmenes muertos en el interior. El diámetro del 
digestor es de 21m y la altura de la lámina libre de fango de 9.2m. 
La alimentación al digestor se produce de forma continua con un caudal 
de 6 m3/h aproximadamente. Como se muestra en la gura 6.7 (izquierda), el 
punto de succión del sistema de recirculación se encuentra en la zona superior 
de la columna, mientras que existen 3 puntos de descarga mediante toberas, 
dos de las cuales se encuentran en la zona inferior y funcionan en continuo 
induciendo el movimiento rotacional a la mezcla. La tobera, localizada en la 
parte superior, funciona de forma discontinua para romper la costra que se 
puede generar en la interfase líquido-gas. Existe un intercambiador de calor 
para mantener la temperatura de operación a unos 38 ºC aproximadamente. 
La salida del digestor se encuentra localizada en la solera del tanque junto a la 
columna.
Figura 6.7. Geometría 3D del digestor anaerobio (izquierda) 
y resultados del estudio reológico (derecha)
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6.4.3. Elaboración del modelo CFD y procedimiento experimental
Para la elaboración del modelo CFD se utilizó el software comercial 
ANSYS v14.0 CFX. Durante la realización de los cálculos, se llevó a cabo un test 
mediante un análisis de sensibilidad de mallado para dos mallas de 2.024.142 
y 803.758 nodos, correspondientemente. Las mallas fueron renadas teniendo 
en cuenta las zonas de elevado gradiente de velocidad que se producen en las 
proximidades de las toberas de recirculación.
Además, el uido se denió como una fase homogénea no-newtoniana, 
para lo que se implementó el submodelo de viscosidad Ostwald de Waele, 
el cual se ajustó a partir de resultados obtenidos experimentalmente en el 
laboratorio mediante ensayos reológicos (gura 6.7, derecha). Con la inclusión 
de la reología se consigue enriquecer el modelo CFD para reproducir de forma 
más correcta el comportamiento hidrodinámico, dada la existencia de gra-
dientes de velocidad en el interior del tanque, comentados anteriormente. Se 
utilizó como modelo de turbulencia el Shear Stress Transport (SST) para repro-
ducir la producción y disipación turbulenta del ujo.
Por lo que respecta al ensayo experimental con el trazador inerte, se re-
cogieron muestras durante 30 días en 5 puntos de muestreo, de forma que se 
maximizó el control de la mezcla en diferentes posiciones del digestor: salida, 
intercambiador de calor, recirculación y 3 puntos de muestreo a 3 alturas dife-
rentes. 
6.4.4. Resultados
Los resultados de las simulaciones realizadas proporcionaron la distribu-
ción de las líneas de ujo, así como los perles de velocidad en el interior del 
tanque. 
Las líneas de ujo (gura 6.8, izquierda) muestran un movimiento ro-
tacional tanto ascendente (rojo) como descendente (azul) inducido por la 
disposición tangencial de las toberas de recirculación inferiores. Se analiza-
ron los perles de velocidad en el interior del tanque, muestra de ello es la 
gura 6.8 derecha, donde se muestran los valores que alcanza la velocidad 
a diferentes alturas en un plano dispuesto a largo del diámetro del digestor. 
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Adicionalmente, se calcularon los parámetros hidráulicos mostrados en las 
ecuaciones 1, 2 y 3 y cuyos resultados fueron: 6 h, 6.85 W/m3 y 29.55 s-1 para 
DVTT, UP y G , respectivamente.. Un tiempo de renovación del ujo en el di-
gestor de 6 horas, resulta superior al recomendado, sin embargo, la potencia 
empleada y el gradiente de velocidad se encuentran dentro de los valores re-
comendados. 
Por otra parte, se puede realizar un análisis profundo teniendo en cuenta 
las diferentes componentes de la variable velocidad. En este caso, se muestra 
en la gura 6.9 (izquierda) el plano la componente vertical de la velocidad a 
diferentes alturas, donde cabe destacar la baja velocidad en la zona central 
del digestor hasta unos 5 m de radio. De la misma forma, se puede observar la 
Figura 6.8. Resultados de la simulación CFD: líneas de ujo desarrolladas en el interior 
del digestor (izquierda) y velocidad del ujo a diferentes alturas en un plano dispuesto 
longitudinalmente en el digestor (derecha)
Figura 6.9. Resultados de la simulación CFD: 
componente vertical de la velocidad (izquierda) y turbulencia (derecha) 
en un plano dispuesto longitudinalmente en el digestor desde los 0.5 m hasta los 5 m
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turbulencia en el interior del sistema, la cual es mínima para la zona central y 
cercana a la solera (gura 6.9, derecha).
En lo referente a los resultados experimentales, las curvas obtenidas en 
los cinco puntos de muestreo por la concentración de trazador (gura 6.10, 
izquierda) indicaron que el ujo en el interior del tanque se aproximaba al 
comportamiento de un reactor de mezcla completa (RCTA). Por otro lado, se 
pudo armar que la mezcla era bastante homogénea debido a que la evolución 
de la concentración de trazador en el tiempo se mantenía relativamente 
constante en el tiempo para los 5 puntos de muestreo, los cuales se localizan 
a diferentes alturas y ángulos en el tanque digestor. Además, la disminución 
progresiva de la concentración en el tiempo sin discontinuidades, fue un 
indicador de que el grado de mezcla era suciente.
Como se ha comentado anteriormente, resulta recomendable llevar a 
cabo un estudio en el laboratorio de forma paralela para determinar expe-
rimentalmente el grado de adsorción del trazador en el fango real. La curva 
obtenida en este caso (gura 6.10, derecha) presentó adsorción de trazador 
en el fango a partir del día 5, la cual aumentó progresivamente hasta valores 
relativamente elevados (39 %). Eso provoca que no se pueda obtener la DTR de 
forma completa y por tanto, no poder calcular el tiempo de residencia medio 
del sistema (ec. 6.5). Sin embargo, aunque se pueda armar que la uoresceí-
na sódica no es un trazador apto para este tipo de sistemas, se pudo obtener 
información valiosa a partir de las concentraciones medidas durante el tiempo 
inicial, dado que se asume adsorción nula durante el primer día. De esta forma, 
Figura 6.10. Representación gráca de las curvas experimentales 
de la concentración de trazador en cinco puntos de muestreo (izquierda) 
y la absorción del trazador en el fango (derecha)
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el objetivo principal fue calcular el volumen muerto en el interior del digestor 
a partir de estos datos experimentales:
tm = ————— = —————— (6.5)
Como se demostró que el ujo en el interior del digestor se encontraba 
mezclado, se pudo estimar un volumen muerto (ec. 6.7), calculado a partir 
de la concentración máxima inicial obtenida a la salida comparada con la 
concentración máxima inicial esperada (ec. 6.6), resultando ser de un 12,8 %. 
Este volumen muerto obtenido experimentalmente se comparó con el 
calculado mediante las simulaciones realizadas con el modelo CFD.
Cinicial teórica = ————————— (6.6)
%Volumen muerto = ——————————————  ×100 (6.7)
En bibliografía, se pueden encontrar diferentes criterios para denir y lo-
calización de zonas muertas en simulaciones CFD. Vesvikar y Al-Dahhan (2005) 
denieron como zona muerta más aceptada en la actualidad y, según la cual, 
todas las regiones con menos del 5 % de la velocidad máxima serían zonas 
inactivas o muertas. Esta denición ha sido utilizada por diferentes autores en 
los modelos CFD de digestores anaerobios en los últimos años (Bridgeman 
2012, Hurtado, Kaiser y Zamora 2015). Por otro lado, Wu y Chen (2008) cambia-
ron la denición de zona estancada a aquellas localizaciones con velocidades 
menores de 0.001 m/s. 
Por otro lado, también se realizaron simulaciones con partículas, atendien-
do a criterios de otros autores (Karim et al. 2004, Karim, Thoma y Al-Dahhan 
2007, López-Jiménez et al. 2015), aplicando la ley de Stokes para calcular la ve-
locidad de sedimentación de diferentes tamaños de partículas, de modo que 
las zonas estancadas fueran las que tuvieran una velocidad axial menor que la 
velocidad de sedimentación de tales partículas, las cuales se pueden denir 
dentro del rango [0,002-0,0032] m/s.
Finalmente, se denió el volumen muerto bajo el criterio de considerar 
las zonas de baja velocidad comprendidas entre un 1 % y 5 % de la máxima 
(Conc. experimental − Conc. teórica)
Conc. experimental
m(g)
V digestor (m3)
∫    t * C(t)dt
∫    C(t)dt
∑        ti * C(ti)∆ti 
∑        C(ti)∆ti 
 ∞
0
∞
i = 1
 ∞
0
∞
i = 1
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velocidad del tanque (Vesvikar y Al-Dahhan 2005). Así, se calculó un volumen 
muerto del 13 %.
Esta zona muerta se asoció a la baja velocidad del ujo que se produce 
en la zona central del tanque (gura 6.11), como consecuencia de la decien-
cia del sistema de agitación y más concretamente del caudal de recirculación 
anormalmente bajo, que no lograba penetrar con suciente velocidad hacia 
el centro del tanque. Finalmente, para comprobar que el caudal de recircula-
ción era el causante del volumen muerto, mediante diferentes simulaciones 
Figura 6.11. Visualización del volumen muerto obtenido en las simulaciones CFD
Figura 6.12. Representación gráca de la evolución del volumen muerto 
respecto del caudal de recirculación
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con el modelo CFD, se obtuvieron diferentes puntos de funcionamiento en 
función del caudal recirculado. Así, se calculó para cada caso el volumen 
muerto generado en el tanque dependiendo de la potencia de agitación. 
Como se puede observar en la gura 6.12, a mayor potencia de agitación, me-
nor volumen muerto obtenido. Cabe destacar que a partir de una potencia 
dada, la disminución del volumen muerto resulta ser muy baja. Con esto se 
concluyó que con el caudal de agitación de diseño de 680 m3/h se producía 
un volumen intrínseco del sistema de un 7 %, que resulta muy costoso de 
reducir.
Como se ha citado anteriormente, un modelo CFD validado permite 
optimizar el diseño del sistema y proponer nuevos rediseños. En este caso, 
se estudió un tanque digestor similar al anterior pero con modicaciones en 
el sistema de agitación y en la conguración de la recirculación. Además, se 
realizó nuevamente un ensayo de trazadores con otros dos productos.
En este caso se estudió la modicación de la localización del tubo de 
succión de recirculación del caso anterior. Se comparó el digestor anterior con 
otro de igual volumen que disponía del mismo sistema de agitación; la nueva 
localización de la tubería de succión de recirculación, en lugar de mantenerse 
en la parte central, se trasladó a un lateral del digestor (gura 6.13). Por 
otra parte, la agitación de este digestor contó con un vehiculador de apoyo 
instalado en la solera del digestor; esta agitación extra se llevó a cabo de forma 
discontinua.
Figura 6.13. Croquis del digestor simulado con el tubo de succión en un lateral; 
vistas en planta (izquierda) y vista lateral (derecha)
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Se elaboró el correspondiente modelo CFD a escala real y se realizó el 
cálculo del campo de velocidades del uido en su interior; se muestran en 
la tabla 6.2 algunos de los resultados que se obtuvieron. Además, se pudo 
comprobar que la modicación de la localización del tubo de succión no 
ocasionaba un cambio signicativo en el comportamiento en las líneas de 
ujo en el interior del tanque.
Tabla 6.2.  Velocidades medias y máximas obtenidas mediante la simulación 
CFD
Velocidad media Velocidad máxima
Digestor con succión central 0.17 m/s 2.71 m/s
Digestor con succión lateral 0.19 m/s 4.39 m/s
A partir del conocimiento adquirido en la realización del ensayo 
experimental de trazadores inertes realizado en el digestor anterior, se llevó a 
cabo el ensayo mediante dos trazadores, el cloruro de litio (LiCl) y el bromuro 
potásico (KBr), con los siguientes objetivos: 
• Realizar un ensayo experimental a escala real con dos trazadores para 
estudiar el comportamiento hidráulico del digestor.
• Elaborar un modelo CFD del digestor, validarlo experimentalmente y 
estudiar el comportamiento hidráulico tras las modicaciones en el di-
seño inicial del sistema de agitación.
• Comparar los dos trazadores y determinar la viabilidad técnico-econó-
mica de cada uno para futuros proyectos.
Se obtuvo una adsorción de los trazadores relativamente baja en el KBr 
y prácticamente despreciable en el LiCl. La realización del ensayo con LiCl 
presentó mejor comportamiento en las medidas realizadas a escala real, ya 
que se recuperó casi por completo la cantidad inicial de trazador introducido. 
Sin embargo, un ensayo utilizando este trazador resulta relativamente más 
caro que el KBr.
En lo referente a las curvas RTD obtenidas por los dos trazadores, estas 
resultaron ser muy similares y el tiempo de residencia medio calculado a partir 
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de ellas muy próximo al tiempo de retención teórico (gura 6.14, izquierda). 
Las curvas experimentales, al igual que en el caso anterior, mostraron que el 
comportamiento hidráulico global, se corresponde al de un tanque agitado 
con un volumen muerto prácticamente nulo. La obtención del volumen 
muerto casi nulo se justicó con la agitación extra proporcionada por el 
agitador central que evita la acumulación de sólidos alrededor de la columna 
central, fenómeno previamente analizado en el anterior estudio.
Finalmente, se elaboró un modelo CFD en el que se reprodujeron las 
condiciones reales de funcionamiento del digestor. Se calculó la concentración 
de salida del trazador tras la inyección en pulso de trazador, obteniéndose 
resultados satisfactorios como muestra la gura 6.14 (derecha). A partir de 
la vericación del ensayo en planta, se puede considerar que el modelo CFD 
queda validado.
6.5. Simulaciones CFD en digestores mediante ujo multifásico
Además de la modelización de fenómenos de dispersión y reacción de 
componentes químicos en disolución, las herramientas de simulación CFD per-
miten el análisis de sistemas en donde intervengan mezclas de varios uidos 
inmiscibles. La dinámica de estos sistemas, llamados genéricamente sistemas 
multifásicos, es extremadamente compleja dado que, además de tener que re-
Figura 6.14. Curva RTD experimental de los dos trazadores empleados (izquierda) 
y curva RTD simulada mediante código CFD y los valores experimentales obtenidos (derecha)
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solver las ecuaciones para cada uido, hay que resolver los mecanismos de 
interacción entre las distintas fases. 
En el caso de la digestión anaerobia, este tipo de simulaciones es de es-
pecial interés dado que en su funcionamiento intervienen tres fases: una fase 
líquida principal; una fase sólida en forma de sólidos suspendidos, y que englo-
baría todo el material particulado contenido en el uido; y una fase gaseosa 
en forma de burbujas, que comprende el biogás generado por la digestión 
de la materia orgánica. La fase líquida se describe siempre en términos de 
un uido continuo no newtoniano. La descripción de las fases sólida y ga-
seosa puede realizarse de distintas formas según el grado de exactitud que se 
requiera. Las formulaciones más completas tratan de resolver la interfaz de 
cada partícula (sólido o burbuja) y permiten resolver tanto fenómenos super-
ciales de erosión como el ujo interno del gas en las burbujas. Este tipo de 
simulaciones requieren, sin embargo, un elevado coste computacional que 
impide su aplicación incluso en sistemas tipo planta piloto, por lo que su uso 
se limita a investigaciones de carácter fundamental. Una formulación menos 
costosa consiste en la no resolución directa de las interfaces. En este caso, 
denominado aproximación Lagrangiana, las partículas quedan fundamen-
talmente descritas por la posición de sus centros y su tra yectoria se calcula 
aplicando mecánica newtoniana. Al perderse información de las interfaces, 
estas simulaciones no son tan completas, pero su reducido coste compu-
tacional permite su aplicación en plantas piloto y sistemas industriales de 
reducido tamaño que involucren típicamente unos pocos miles de partícu-
las. La formulación más extendida en el ámbito de la simulación en sistemas 
industriales, denominada Euleriana, está basada en promedios estadísticos 
sobre las partículas que se hallan dispersas en el ujo principal. Así, cada fase 
adicional se describe como un uido continuo por lo que esta aproximación 
también se denomina modelo de dos, tres o cuatro uidos (o multiuido en 
general). En este tipo de simulaciones se hace especialmente complicado 
describir los impactos entre partículas, dado que se pierde toda información 
sobre su localización. Para modelizar este tipo de fenómenos es necesario 
introducir técnicas de balance de población con modelos adecuados para la 
coalescencia y ruptura/erosión de partículas. Por contra, permiten abordar 
la simulación de sistemas industriales de gran tamaño con un coste computa-
cional relativamente reducido.
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Hasta la fecha hay pocos trabajos relacionados con la simulación multifá-
sica de la digestión anaerobia, y en general se limitan a un análisis de las fases 
líquida y gaseosa, despreciando los efectos que pueda introducir la dinámica 
de la fase sólida, y desde un punto de vista Euleriano monodisperso, es de-
cir, sin balance de población. Así, Vesvikar y Al-Dahhan (2005) publicaron un 
primer trabajo simulando el digestor a escala laboratorio caracterizado por 
Karim et al. (2004). Dado que la agitación en este digestor se realizó mediante 
la inyección de gas en el interior de una estructura tubular, la investigación se 
centró en la inuencia de la geometría de dicha estructura sobre el campo de 
velocidades del líquido y el volumen de zonas muertas resultante. Respecto 
de la simulación, se consideró que el ujo está dominado por la otación y el 
drag, utilizando el modelo de Grace para obtener el coeciente de arrastre. 
El mismo sistema fue posteriormente analizado por Wu (2010a 2014) con el 
n de optimizar el mezclado en el interior del tanque. Para ello se analizó la 
inuencia de distintos sistemas de agitación, tanto mecánica como mediante 
aireación, y de sistemas de recirculación externa, encontrando que la mejor 
mezcla se obtiene al utilizar sistemas de agitación por aireación. Respecto de 
las simulaciones, en estos trabajos se realizó un gran esfuerzo por mejorar 
la descripción de la fase continua. Gracias a un estudio reológico se realizó 
una descripción no newtoniana del ujo, y se realizó también una extensa 
validación de los modelos de turbulencia más comunes concluyendo que los 
mejores resultados se obtienen utilizando el modelo SST k-ε con correcciones 
para números de Reynolds bajos. Respecto de la fase gas, de nuevo se consi-
deró que el ujo está gobernado por la otación y el arrastre, utilizando esta 
vez el modelo de Schiller-Nauman para el coeciente de arrastre.
Recientemente, Dapelo, Alberini y Bridgeman (2015) simularon un diges-
tor a escala planta piloto (4 litros) mediante una aproximación Lagrangiana, 
pero sin incluir efectos de ruptura y coalescencia. Aparte de un adecuado 
estudio reológico para la fase continua, se utilizó una correlación para el 
coeciente de arrastre desarrollada especícamente para ujos no newto-
nianos (Dewsbury et al. 1999), así como la correlación de Tomiyama para la 
sustentación lateral. La extensa validación, fundamentalmente a nivel de ve-
locidades de la fase líquida, da una alta abilidad a este tipo de simulaciones, 
pese a que su aplicación queda limitada a sistemas de reducido tamaño.
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Por lo que respecta a la inclusión de la fase sólida, aún se encuentran 
grandes dicultades para su simulación CFD en digestores anaerobios. Yu 
et al. (2013) desarrollaron un modelo Euleriano con las tres fases en un reactor 
de 70 litros e implementaron un modelo especíco para la simulación del 
movimiento de la parte sólida (Kinetic Theory of Granular Flow, KTGF). Las fases 
sólida y gaseosa se consideraron como monodispersas y de tamaño constante; 
se evaluó principalmente el efecto de la inyección de diferentes caudales de 
gas en el movimiento de las partículas sólidas de diferentes tamaños (Yu et al. 
2013).
6.6. Necesidades futuras
Tras el análisis realizado sobre las recientes publicaciones de simulaciones 
en CFD de digestión anaerobia, se ha puesto de maniesto que la implemen-
tación de modelos en tanques digestores a escala real en esta herramienta de 
simulación es incipiente. Sin embargo, aún queda largo camino por recorrer en 
cuanto al desarrollo de modelos matemáticos que puedan posteriormente im-
plementarse en el software. Algunos de los fenómenos que deben estudiarse 
en profundidad son:
• La interacción entre las burbujas de biogás: su coalescencia y su ruptura 
en burbujas de diferentes tamaños.
• La aparición del biogás en el digestor producido por la microbiota anae-
robia, puesto que siempre se introduce en el sistema a partir del sistema 
de agitación.
• La oculación y erosión de las partículas sólidas del fango anaerobio.
• La denición de la viscosidad del uido en función de la concentración 
de sólidos.
Al análisis de los anteriores fenómenos habrá que añadirle la interacción 
entre las diferentes fases de estos mismos procesos.
Otro aspecto a mejorar es la introducción de una tercera fase sólida para 
la que será necesario analizar la distribución y comportamiento de la misma 
en el interior del digestor. Adicionalmente, el estudio de esta tercera fase será 
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necesario para la consecución de una correcta denición del volumen muerto 
en el interior de un digestor anaerobio. Como se ha señalado anteriormente, 
la observación del interior de los digestores es complicada a escala real, por 
lo que esta tarea será complicada de realizar. Por ello, en primer lugar habrán 
de desarrollarse modelos matemáticos robustos que puedan predecir el com-
portamiento de la fase sólida a escala de laboratorio. Esto vendrá unido al 
desarrollo de sondas, pruebas y diferentes técnicas para la caracterización de 
la fase sólida en este tipo de procesos.
Por otro lado, una de las necesidades básicas para el desarrollo de herra-
mientas CFD es la validación de los modelos desarrollados por medio de datos 
experimentales del sistema. Para ello, siempre se hace necesaria una campaña 
de medición que dena, al menos de forma parcial, la hidrodinámica de las 
diferentes fases del sistema a analizar. En el caso de los digestores anaerobios 
algunas de las técnicas empleadas han sido: los trazadores inertes (ej. Meroney 
y Colorado 2009, Terashima et al. 2009); el rastreo automatizado de partícu-
las radiactivas (Computer Automated Radioactive Particle Tracking, CARPET) 
(ej. Karim et al. 2004, Vesvikar y Al-Dahhan 2005); tintas, reacciones de neu-
tralización o adición de partículas en digestores con paredes transparentes 
(Lindmark et al. 2014). Como ya se ha comentado, el problema de estos perio-
dos de medición radica en las condiciones especiales del proceso de digestión 
anaerobia (hermetismo y ausencia de oxígeno) que limitan el acceso de son-
das y la aplicación de diferentes pruebas o técnicas que sí que se realizan en 
otros campos de la ingeniería química.
Otro aspecto no menos importante y que mejorará la modelización del 
proceso de digestión anaerobia en CFD será la implementación de mode-
los bioquímicos como el ADM1 (Batstone et al. 2002). Esto permitirá abordar 
aspectos relacionados con el diseño de los tanques desde el punto de vista 
bioquímico:
• Estudiar nuevos diseños de digestores para mejorar el proceso teniendo 
en cuenta: geometría de los tanques, los elementos internos como 
deectores, tuberías de succión o localización de agitadores.
• Optimización y nuevos diseños del sistema de agitación: evaluar la 
potencia necesaria en la agitación, caudal de recirculación, distribución 
de los puntos de impulsión, etc.
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• Estudiar la homogeneidad del ujo para estudiar aspectos como la 
temperatura y la acidicación del digestor.
• Seguimiento espacial de los diferentes compuestos (tiempo de mezcla 
de cosustratos).
• Estudiar la producción local de biogás para maximizar la transferencia y 
disminuir el metano soluble.
6.7. Conclusiones
El modelado matemático avanzado aplicado a digestores anaerobios 
resulta de gran utilidad en la explotación de EDAR municipales, ya sea para 
evaluar defectos en el funcionamiento del proceso u optimizar el sistema. Las 
técnicas basadas en simulación CFD se muestran como una herramienta com-
plementaria a las que ya se aplican en la actualidad. Su uso es relativamente 
más complejo pero permite profundizar en el funcionamiento de los procesos, 
reproduciendo en mayor detalle y en 3D el comportamiento hidráulico en los 
tanques. Aunque con un alto coste de computación, este tipo de simulación 
presenta un gran avance con alto recorrido para el control de los tanques di-
gestores, los cuales son operados actualmente como cajas negras, debido a su 
gran tamaño y limitaciones en la accesibilidad a su interior.
La técnica experimental de los trazadores inertes aplicada a digestores 
anaerobios resulta muy útil a la hora de conocer el funcionamiento hidráulico 
del tanque desde un punto de vista global. Cabe destacar la obtención del 
tiempo medio de residencia real y la detección de defectos de ujo, la cuanti-
cación de volumen muerto en el interior del tanque, como la información 
más relevante que se puede extraer y que resultan más interesantes desde la 
explotación. Por otro lado, esta técnica permite la validación experimental de 
los modelos elaborados para reproducir el comportamiento del ujo.
Resulta necesario enriquecer los modelos CFD aplicados a digestores 
anaerobios a escala real para continuar con el desarrollo de este tipo de herra-
mientas de simulación, de forma que en un futuro se pueda convertir en un 
instrumento predictivo que resulte de mayor utilidad en la explotación, tanto 
para el control como para proponer nuevos diseños en los que llevar a cabo 
esta operación. Para ello, será necesario profundizar en el conocimiento del 
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proceso bioquímico y adaptar y desarrollar nuevos modelos que repro duzcan 
los fenómenos que ocurren en el interior del digestor. De la misma manera, 
a medida que avancen las herramientas de simulación, será nece sario utilizar 
nuevos equipos y metodologías de medida que permitan una validación más 
exhaustiva.
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Pego, 1975. Licenciado en Biología Agroalimentaria y Biotecnología por 
la Universitat de Barcelona y Máster en Gestión y Explotación de plantas 
depuradoras de aguas residuales por la Fundación Bosch i Gimpera. Su 
carrera profesional se ha desarrollado, desde el 2001, casi íntegramente en 
la empresa Facsa, referente en el ciclo integral del agua, donde ha tenido la 
responsabilidad, como jefe de planta, de la explotación de numerosas EDAR 
de diferente tecnología y tamaño. Desde 2007, es jefe de planta de la 
EDAR de Alcoi, actualmente en fase de ampliación con una nueva línea de 
agua con tecnología MBR y dotada de un digestor mesófilo en su línea 
de fangos, también en fase de remodelación a digestor de doble etapa. La 
existencia de un tanque tampón, sus dos motores de cogenera ción, con 
el calor disponible que ello supone, y el hecho de ser la única EDAR de la 
Comunidad Valenciana que exporta a red la totalidad de la electrici dad 
generada por el biogás, hace de esta EDAR la candidata ideal para llevar a la 
práctica la tecnología desarrollada en los laboratorios.
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Resumen
La EDAR de Alcoi se encuentra actualmente en fase de ampliación con una 
nueva línea de agua con tecnología MBR y dotada de un digestor mesólo 
en su línea de fangos, también en fase de remodelación. La existencia de un 
tanque tampón, sus dos motores de cogeneración, con el calor disponible 
que ello supone, y el hecho de ser la única EDAR de la Comunidad Valencia-
na que exporta a red la totalidad de la electricidad generada por el biogás, 
hace de esta EDAR la candidata ideal para llevar a la práctica la tecnología 
de digestión de doble fase desarrollada en los laboratorios.
En 2011, el departamento de I+D+I de la empresa Facsa, en colaboración 
con el centro tecnológico AINIA, arranca un proyecto de investigación, 
Sludge4energy, con el objetivo de mejorar la autosuciencia energética 
de una estación depuradora a partir de los fangos que genera mediante la 
combinación simultánea de estrategias y un proceso de digestión anaerobia 
en doble fase de temperatura. El reto actual se centra en llevarlo a nivel 
industrial en la EDAR de Alcoi, intentando reproducir las bondades de este 
sistema.
7.1. Estudios previos
En 2010, tras la avería del secado térmico de la EDAR de Alcoi, la Entitat de 
Sanejament d’Aigües Residuals de la Comunitat Valenciana (EPSAR), encarga a 
la empresa Estudios, Proyectos y Planicación, S.A. un «análisis de alternativas 
de aprovechamiento del calor útil en la EDAR de Alcoi» con dos objetivos muy 
concretos:
• La optimización térmica de la línea de fangos y cogeneración y,
• El tratamiento avanzado de los lodos producidos en la EDAR.
En 2010, la publicación del 4º borrador de tratamiento de lodos hacía 
prever que la evolución de la normativa europea de aplicación de lodos en 
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depuración no permitiría la aplicación de lodos que no hayan sido sometidos 
a un tratamiento avanzado, deniéndose como tal los siguientes:
• Compostaje en pilas, asegurando que el material consiga una tempera-
tura de como mínimo 55 ºC por un mínimo de 4 horas, en cada vuelta. 
Los montones serán volteados un mínimo de tres veces y alcanzarán su 
completa estabilización.
• Compostaje en túneles, asegurando que el material consiga una tempe-
ratura de como mínimo 55 ºC por un mínimo de 4 horas y que alcance 
su completa estabilización.
• Secado térmico que asegure que la temperatura de las partículas de 
fango, está por encima de 80 ºC, un mínimo de diez minutos con una 
reducción del contenido de agua, hasta por debajo del 10 %.
• Estabilización termóla aerobia ó anaerobia a una temperatura de como 
mínimo 55 ºC por un período mínimo de 4 horas después de la última 
alimentación y antes de la siguiente extracción. La planta debe ser dise-
ñada para operar a una temperatura mínima de 55 ºC, y con el tiempo de 
retención suciente para la estabilización del fango.
• Tratamiento térmico del fango líquido por un mínimo de 10 minutos a 
80 ºC, o 20 minutos a 75 ºC, o 30 minutos a 70 ºC seguido de una diges-
tión mesofílica anaerobia a temperatura de 35 ºC, con un tiempo de 
retención medio de 12 días.
Del estudio en laboratorio a la EDAR
Pérdidas	(252.913	kWh/mes)
Energíaeléctrica (298.993	kWh/mes)
Cogeneración	(903.314	kWh/mes)
Biogás (261.270	kWh/mes)
Gas	Natural	(642.314	kWh/mes)
Figura 7.1. Disponibilidad de energía de la cogeneración de la EDAR de Alcoi
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• Acondicionamiento con cal (CaO) alcanzando un pH de 12,6 o más y 
manteniendo la temperatura a un mínimo de 55 ºC durante 2 horas.
Asimismo, indicaba este borrador que el tratamiento debía cumplir las 
siguientes condiciones:
• El proceso será validado inicialmente para una reducción de 4 log10, 
mediante un test de microorganismos tal como el Salmonella 
Senftenberg W 775 y ninguno de los huevos de Ascaris presentes en el 
fango tratado, será viable.
• El tratamiento conseguirá como mínimo una reducción de 4 log10, en 
Escherichia Coli, con valores menores que 1 x 103CFU/g MS.
• Una muestra de 1 g MS de fango tratado no contendrá más de 3 x 103 
esporas de Clostridium perfringens. Una muestra de 50 g MF no conten-
drá Salmonella ssp.
Además de estas imposiciones legislativas, la EDAR de Alcoi sufría las con-
secuencias de una línea de fangos infradimensionada, a nivel principalmente 
del digestor, la cual provocaba continuas derivaciones de fango a deshidra-
tación sin digerir y algunas acidicaciones graves en el propio digestor por 
exceso de carga orgánica.
Para la selección de las alternativas viables se consideraron los siguientes 
criterios:
• Cumplimiento de las previsiones de la nueva Directiva de Lodos.
• Factibilidad económica.
• Tecnología probada a escala real y con instalaciones similares en funcio-
namiento.
• Posibilidad y garantías de funcionamiento en las condiciones particula-
res de la EDAR de Alcoi.
En una primera preselección de alternativas, debido a las limitaciones fí-
sicas de espacio, el estudio excluyó la posibilidad de aplicar tratamientos de 
compostaje, en pilas o en túneles. Asimismo, el estado del secado térmico 
(avería severa) y la experiencia acumulada en la EDAR con este tipo de tecno-
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logía aconsejaban también su desestimación como alternativa a considerar. 
Por otro lado, el coste de los productos químicos y la incompatibilidad con 
el aprovechamiento del calor útil descartaban la evaluación del acondiciona-
miento con cal (CaO) como proceso de higienización.
Tras esta preselección, las alternativas evaluadas fueron las siguientes:
• Estabilización termóla aerobia o anaerobia. En este punto se descartó 
la digestión aeróbica, debido a que la EDAR disponía de digestión 
anaerobia mesóla y la aplicación de la digestión aeróbica requeriría 
la transformación completa del proceso (por otro lado, tampoco era 
coherente con el n de aprovechamiento del calor útil). En la revisión de 
la Directiva europea de lodos, esta alternativa únicamente es aceptable 
si se opera en batch.
• Tratamiento térmico del fango líquido previo a la digestión mesóla. 
Dentro de este apartado se clasicaron dos tipos de tecnología, la 
pasteurización del lodo y la hidrólisis térmica.
En el estudio se analizaron en detalle estas tecnologías, evaluando una 
serie de criterios ponderados según el peso especíco de cada uno de ellos en 
la toma de decisión.
CRITERIOS	DE	EVALUACIÓN Digestión	anaerobia	termofílica Pre-pasteurización	(BIGADAN) Pre-pasteurización	(ex	profeso ) Hidrólisis	térmica	(CAMBI)
PESO
CUMPLIMIENTO	DEL	3er	BORRADOR	DE	DIRECTIVA	DE	LODOS
¿Se considera avanzado? 10 10 10 10 10
Reducción 4 log10 en Salmonella Senftenberg W 775 8 10 10 10 10
Ningún	huevo	de	Ascaris 	viable 8 10 10 10 10
Reducción 4 log10 en Escerichia Coli 8 10 10 10 10
Escerichia	Coli	<	1·103	UFC/grMS 8 10 10 10 10
Esporas Clostridium perfringens < 3·10 3  /1grMS 8 5 5 5 10
Ausencia	de	Salmonella	spp	en	50	gr	MF 8 10 10 10 10
FACTIBILIDAD	ECONÓMICA
Costes	de	inversión 9 8 6 9 3
Costes	de	explotación 6 9 6 6 3
Vida	útil 10 10 7 7 6
FIABILIDAD	DE	LA	TECNOLOGÍA
Inercia	del	sistema 6 3 6 6 7
FLEXIBILIDAD	DE	LA	TECNOLOGÍA
Capacidad	de	adaptación	ante	variaciones	de	carga 9 8 7 7 8
FLEXIBILIDAD	DE	LA	TECNOLOGÍA
Plazo	de	ejecución 8 9 8 7 8
ORIGEN	DE	LOS	SUMINISTROS	Y	TECNOLOGÍA
Plazo	de	ejecución 8 10 7 9 6
SUMA	PONDERADA 919 830 865 787
MEDIA	PONDERADA 8.06 7.28 7.59 6.90
ANÁLISIS	DE	ALTERNATIVAS	DE	APROVECHAMIENTO	DEL	CALOR	ÚTIL	EN	LA	EDAR	DE	ALCOI
Figura 7.2. Análisis de alternativas de aprovechamiento de calor útil en la EDAR de Alcoi
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Entre las tecnologías evaluadas, el sistema de hidrolisis térmica (Cambi) se 
presentaba como la más óptima para el cumplimiento de los valores apunta-
dos en el borrador, sin embargo, su viabilidad económica (costes de inversión 
y explotación) hacían descender su valoración nal.
La digestión termóla, sin embargo, presentaba su viabilidad económica 
mucho más favorable pero contaba con una gran desventaja: la inercia del 
proceso, es decir, su inestabilidad frente a variaciones de carga y su posterior 
recuperación y puesta en marcha.
7.2. El proyecto Sludge4energy
En 2011, el departamento de I+D+I de la empresa Facsa, en colaboración 
con el centro tecnológico AINIA, arranca un proyecto de investigación, 
Sludge4energy, con el objetivo de mejorar la autosuciencia energética de 
una estación depuradora a partir de los fangos que genera mediante la com-
binación simultánea de estrategias y un proceso de digestión anaerobia en 
doble fase de temperatura.
Un año antes, en el 2010, desde la EDAR de Castelló de la Plana, gestio-
nada por FACSA, se propone realizar un proyecto de I+D+i con un innovador 
sistema de digestión anaerobia en dos fases de temperatura que permitiera 
tratar, de manera más eciente, la totalidad del caudal de fango sin necesidad 
de reformar las instalaciones existentes, únicamente modicando los paráme-
tros de funcionamiento de la propia digestión anaeróbica.
Los objetivos de este proyecto fueron:
• Mejora del balance económico de la instalación:
 • Reducción de los costes de explotación de la EDAR:
  - Reducción de factura por gestión de fangos generados.
  - Reducción de factura eléctrica de la instalación.
 • Aumento de los ingresos por venta de energía. 
• Mejora de la eciencia energética de la EDAR:
 • Incremento de producción de biogás para usos del propio proceso.
 • Diversicación de las fuentes de abastecimiento energético de la 
  instalación.
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• Mejora en la gestión de fangos de la instalación de la EDAR:
 • Reducción del volumen nal de fangos.
 • Mejora de la calidad higiénica de los fangos generados.
7.2.1. El estudio en laboratorio
El acuerdo entre AINIA y FACSA, llegó en 2011, bautizando el proyecto con 
el nombre de SLUDGE4ENERGY (conanciado a través del proyecto INNPAC-
TO IPT-2011-1669-920000). El objetivo era desarrollar un tratamiento de lodos 
combinando la digestión anaerobia en fases de temperatura apoyada con las 
tecnologías de ozonización como pre o post-tratamiento, optimizando la hi-
gienización de los fangos, incrementando la eliminación de los mismos y por 
tanto también la generación de biogás a partir de los lodos eliminados.
AINIA dirigió los ensayos a escala de laboratorio encaminados a obtener 
el rango de trabajo de las dosis óptimas de ozono, evaluando el proceso de 
disgregación del fango activado de la EDAR de Castellón, así como los pará-
metros de operación que optimizan la producción de biogás en un proceso de 
digestión anaerobia del fango ozonizado. 
Figura 7.3. Planta piloto del proyecto Sludge4Energy en AINIA.
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Figura 7.4. Diferentes variables establecidas en los ensayos
Figura 7.5. Producción de metano medido en las diferentes estrategias
Estrategia TRH D1 (d) T (ºC) D1
1 2 55
2 1 55
3 0,5 55
4 1 55
5 1 55
6 2 55
7 0,5 55
8 0,5 55
9 0,5 55
10 0,5 60
11 0,5 60
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En escala laboratorio se testaron numerosas conguraciones, modican-
do las variables de tiempo de retención hidráulico (TRH) y temperatura (T, ºC) 
en el digestor termólo (1º etapa, D1):
La producción de metano (en m3 por volumen de digestor y día) fue el 
parámetro más relevante para decidir la conguración óptima del sistema de 
digestión en dos fases: 
Entre las conclusiones de estos ensayos, destacan:
• Hay una acidicación inicial debido a la separación de fases acidóla-
termóla.
• Para mantener el pH < 7 en el digestor termólo-acidogénico, el TRH 
debe ser de 0.5 días
• El mejor rendimiento de biogás se produce con TRH=1 días.
• La temperatura de 55 ºC mejor que 50/60 ºC respecto producción bio-
gás.
• La ozonización del lodo secundario no produjo efecto alguno.
Los datos de estos ensayos en laboratorio se utilizaron para diseñar y 
construir la planta piloto pre-industrial. 
7.2.2. El estudio en planta piloto
La planta piloto se diseñó con el objetivo de mantener la relación de los 
volúmenes de los digestores existentes a escala real, de manera que los ensa-
yos realizados pudieran ser extrapolables, en cuanto a tiempos de retención 
hidráulicos se reere, a la instalación existente. Una vez puesta en marcha, 
se trasladaron las condiciones de operación óptimas halladas a escala de la-
boratorio, tanto del proceso de ozonización como del de digestión anaerobia, 
de modo que se vericaran a mayor escala los resultados obtenidos en labo-
ratorio.
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Figura 7.6. Diseño y ejecución de la planta piloto preindustrial
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De entre los numerosos ensayos realizados en esta planta piloto, destacan 
los realizados de manera comparativa con diferentes procesos de digestión 
anaerobia. FACSA reprodujo a escala preindustrial cuatro posibles condiciones 
de trabajo sin aplicar ozono, y dos más con aplicación de ozono, todas ellas 
aplicables a cualquier EDAR:
• Condiciones de digestión mesóla con un tiempo de retención de 18 
días. (E0)
• Condiciones de doble fase de temperatura. TRH = 7 días, repartidos en 
la fase termóla 2 días, mientras que en la fase mesóla el tiempo de 
retención fue de 5 días. (E1).
• Condiciones de digestión termóla con 20 días de tiempo de retención. 
(E2).
• Condiciones de doble fase de temperatura TRH = 14 días, 1 día de tiempo 
de retención en la fase termóla y 13 días de tiempo de retención en la 
fase mesóla. (E3).
• Condiciones de doble fase de temperatura TRH = 14 días, 1 día de tiempo 
de retención en la fase termóla y 13 días de tiempo de retención en la 
fase mesóla con preozonización. (E4).
• Condiciones de doble fase de temperatura TRH = 14 días, 1 día de tiempo 
de retención en la fase termóla y 13 días de tiempo de retención en la 
fase mesóla con postozonización. (E4).
Figura 7.7. Conguración digestión mesóla
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Figura 7.9. Conguración digestión termóla
Figura 7.10. Conguración doble fase con 14 días de TRH
Figura 7.8. Conguración doble fase con 7 días de TRH
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El objetivo que se persiguió fue el determinar todos los parámetros signi-
cativos de la digestión en sus diferentes conguraciones, teniendo en cuenta 
que actualmente el proceso implantado es una digestión anaerobia mesóla, 
y comparar las ventajas e inconvenientes de cada una de ellas.
Figura 7.11. Conguración doble fase con 14 días de TRH con preozonización
Figura 7.12. Conguración doble fase con 14 días de TRH con postzonización
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Cabe destacar que, en 125 días que duró la etapa de digestión termóla 
(E2), no se produjo el arranque del proceso, por lo que los datos de esta 
conguración son, evidentemente, los que presentan unos valores más 
desfavorables.
Si comparamos la digestión mesóla actual (E0) con las dos de doble 
etapa sin ozono (E1 y E3) vemos que, a pesar de trabajar con mucho menos 
tiempo de retención hidráulico, la reducción de sólidos totales es mayor en 
E3, y la reducción de SV es mayor en ambos casos de doble fase, mientras los 
parámetros de producción de biogás (Nm3 biogás/Kg SV eliminado y Nm3 
biogás/Kg DQO eliminado) son más elevados en estas dos conguraciones, así 
como el porcentaje de metano en los digestores mesólos de la doble etapa.
Con la aplicación de ozono, los resultados son bastante más ventajosos 
si es aplicado como pretratamiento en el lodo secundario (E4), frente a la doble 
etapa sin este tratamiento (E3) o con el ozono como post-tratamiento (E5). 
Como inconveniente, respecto a la digestión mesóla cabe destacar la 
alta producción de sulfhídrico en los digestores termófilos, así como tam-
bién en los mesólos de doble etapa. Sin embargo, estas pruebas se hicieron 
con fango de la EDAR de Castellón, que contiene mucho más sulfhídrico que 
el de la EDAR de Alcoi, por lo que podría darse un incremento mucho menor 
que el aquí mostrado.
Figura 7.13. Valor medio de los diferentes parámetros establecidos en el estudio comparativo
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Como conclusión nal del proyecto Sludge4Energy, se demostró que 
la digestión anaerobia en doble fase ha obtenido mejores resultados que la 
digestión anaerobia convencional siendo su conguración ideal la combina-
ción con la preozonización (estrategia nº 4) con tiempos de retención de 1 día 
en el digestor termólo y 13 días en el digestor mesólo.
También se demostraron algunas de las desventajas de la digestión 
termóla, apuntadas por algunos autores, donde, se describen tiempos de 
puesta en marcha de la digestión termóla desde los dos meses al año y medio 
(Cabirol et al. 2003, De la Rubia et al. 2005), por lo que, en este tiempo no se 
produciría biogás ni reducción de sólidos volátiles en el digestor de la EDAR.
7.3. Mejora digestión EDAR Alcoi
7.3.1. Mejora inicial: transformación de la digestión mesóla de la EDAR de Alcoi 
en digestión termóla
A nales de 2013, el Departamento de Licitaciones de FACSA presentó, 
en la licitación de la EDAR de Alcoi, una mejora destinada a la conversión del 
actual digestor mesólo de la EDAR en un digestor termólo, basada en el 
estudio previo de las diferentes alternativas al aprovechamiento del calor.
En ella se defendía que una de las alternativas tecnológicamente más 
extendidas y testadas era la transformación de la digestión anaerobia mesóla 
existente en un proceso termólo mediante el incremento de la temperatura 
de funcionamiento del digestor. Para que esta alternativa se incluyese como 
tratamiento avanzado según el último borrador de la Directiva de lodos, se 
requería el funcionamiento en discontinuo de la alimentación del digestor, 
proceso fácilmente implementable mediante temporización de bombas de 
fango espesado.
También se basaba en la existencia de estudios contrastados (Rodríguez 
Morales 2010) que indicaban que cumplía con mayor rigor parámetros de 
reducción de Coliformes fecales, Salmonella y E. Coli, en comparación con la 
digestión anaerobia mesóla mejorada, es decir, precedida de una etapa con 
pretratamiento térmico a 70 ºC durante 30 minutos.
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Con estas actuaciones se pretendía afrontar de manera decisiva los si-
guientes aspectos:
• Aumento de la capacidad del digestor para el tratamiento de la totalidad 
de los lodos de la EDAR, evitando así posibles acidicaciones, y permitir 
la entrada de otros residuos (codigestión).
• Tratamiento avanzado de los lodos producidos en la EDAR para el cum-
plimiento de la nueva directiva de aplicación de fangos en agricultura.
• Aumento de la generación de biogás y por tanto de la autosuciencia 
energética, así como de su calidad, mejorando el rendimiento del motor 
de biogás.
Figura 7.14. Ubicación de los elementos implicados en las modicaciones de la mejora 
de digestión termóla en la EDAR de Alcoi
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Como desventaja más seria de la digestión termóla se señalaba la de-
manda de calor requerida para sostener la temperatura en ese régimen, ya que 
supone un coste económico difícilmente justicable respecto a la digestión 
mesóla, sin embargo este inconveniente no tiene lugar en la EDAR de Alcoi, 
ya que a raíz de la parada del secado térmico, se dispone de suciente energía 
térmica procedente de los motores de cogeneración, para el mantenimiento 
del digestor en régimen termofílico.
7.3.2. Mejora optimizada: digestión de la EDAR de Alcoi: conversión del digestor 
mesólo a digestor de doble fase termólo-mesólo
Con los resultados del proyecto Sludge4Energy, se estableció una duda 
razonable: la duración del tiempo de aclimatación desde la fase mesóla a la 
termóla.
En a bibliografía consultada para la transformación de mesólo a termólo 
(De la Rubia et al. 2005) recomendaban el paso gradual del proceso mesofílico 
a termofílico, aumentando la temperatura no más de 1 ºC al día, por lo que 
se esperaba conseguir el cambio completo al cabo de un mes de terminar las 
obras de ejecución de la mejora. 
Para la conversión de un digestor mesólo a otro termólo hay que re-
marcar que la población metanogénica capaz de adaptarse desde condiciones 
mesofílicas hasta termofílicas es relativamente pequeña, por lo que es necesa-
rio facilitar su aclimatación y su crecimiento (Goberna et al. 2009). 
Sin embargo, los resultados arrojados en la estrategia E2 del proyecto 
Sludge4Energy, eran los más desfavorables debido a que, en 125 días que 
duró la etapa de digestión termóla, no se produjo el arranque del proceso, 
reduciéndose los rendimientos de eliminación de SV y la generación de biogás 
hasta límites testimoniales.
Estos resultados hicieron plantearse al departamento de explotación de 
FACSA la modicación del proyecto de conversión de digestión mesóla a 
digestión termóla, por una conversión a digestión de doble fase.
En la digestión de doble fase, además de utilizar la digestión termóla en 
sus primeras etapas de hidrólisis y acidogénesis, que son las más limitantes 
pero rápidamente adaptables a las condiciones de alta temperatura, se con-
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serva la digestión mesóla en el mismo digestor actual, por lo que no hay un 
cambio radical de la digestión, sino una ampliación de la misma. 
Esto permite pasar de una tipología a otra de manera continua, sin vaciar 
ningún elemento ni esperar el tiempo requerido de arranque, que en el caso 
de los procesos metanogénicos termólos son, como hemos visto, muy largos. 
Si, además, se mantienen las ventajas de la digestión termóla monoetapa, 
(aumento de la producción de biogás, aumento en la reducción de volátiles, 
etc.) esta conguración será claramente ventajosa.
Para convencernos de las posibilidades reales de la tecnología de diges-
tión de doble fase, personal técnico de la empresa FACSA y de la administración 
visitaron dos EDAR con este tipo de tecnología: Wilhemshaven y Erkelenz, en 
Alemania. Su abilidad y estabilidad acabaron de convencernos de la viabili-
dad del proyecto de mejora de la digestión anaeróbica de Alcoi.
Su implantación en la EDAR de Alcoi hace necesaria la modicación in-
tegral de toda la línea de fangos. Esta EDAR dispone, en su línea de fangos, 
de espesador, donde son enviados los fangos primerizados (los excesos del 
Figura 7.15. Producción especíca de biogás en las diferentes estrategias
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reactor biológico son enviados al tanque de homogenización donde coagulan 
gran parte de la materia coloidal del inuente y se enriquecen a la vez que 
lastran y se unen al fango primario propiamente dicho en la decantación pri-
maria), no utilizando el otador para el espesamiento de los excesos. 
Además se introducen numerosos cosustratos originados en la industria 
agroalimentaria que, junto a estos fangos primerizados, constituyen la alimen-
tación del digestor mesólo. El rebose del digestato se acumula en un depósito 
tampón, donde se acumula para su posterior deshidratación en horas noctur-
nas y, nalmente es evacuado completamente deshidratado.
Para mantener la temperatura de digestión termóla (35 ºC), se dispone 
de un intercambiador fango-agua donde se recircula fango del digestor y agua 
procedente del circuito secundario de refrigeración de los motores de cogene-
ración. Este circuito pasa por dos intercambiadores más donde, originalmente 
se calentaba el fango a deshidratar, pero que en la actualidad no se utilizan por 
no producir ningún benecio sobre la deshidratación.
Figura 7.16. Línea de fangos de la EDAR de Alcoi
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Las modicaciones estructurales para la conversión a digestión de doble 
etapa afectan tanto a la línea de fangos como a este circuito secundario de 
refrigeración de los motores de cogeneración y su diseño responde a la nece-
sidad de asegurar el mantenimiento de las temperaturas de una primera fase 
termóla (55 ºC), como a la necesidad de refrigerar la segunda fase mesóla, ya 
que esta va a ser alimentada con fangos a esa temperatura. 
Así pues, se ha diseñado la instalación de un intercambiador fango-fango 
que refrigerará el fango de recirculación del digestor mesólo con el fango pro-
cedente del espesador, que a la vez se precalentará en ese intercambiador 
y en el antiguo intercambiador del digestor, esta vez con agua del circuito 
secundario de refrigeración de los motores. El fango espesado llegará de esta 
forma a una temperatura de 60 ºC, mientras funcione al menos el motor de 
biogás, momento en el cual será introducido en el digestor termólo.
El digestor termólo mantendrá la temperatura a 55 ºC gracias al inter-
cambio de calor entre el circuito secundario de refrigeración de los motores y 
el fango de este en recirculación, a través de los dos intercambiadores situados 
en la sala de deshidratación. Parte del caudal recirculado termólo pasará al 
digestor mesólo desde donde se purgará a deshidratación directamente.
Figura 7.17. Línea de fangos y agua del circuito secundario de refrigeración 
de los motores de cogeneración de la EDAR de Alcoi actual
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7.4. Proyecto STO3RE
En su apuesta por la digestión en doble fase, FACSA, junto con AINIA, 
CEBAS-CSIC, ESAMUR e IPROMA, han dado un paso más en estos momentos 
con la ejecución del proyecto Life STO3RE (ref. LIFE/14ENV/ES/000150), que es 
conanciado por el programa LIFE de la Comisión Europea LIFE 2014 dentro 
del subprograma LIFE ACTION GRANTS Environment, con presupuesto total 
de 1.957.874 € y que presenta un período de ejecución de 3 años (2015-2018), 
cuyos objetivos son:
• Reducir el impacto de los purines y de los fangos de depuradora en las 
aguas superciales y acuíferos. 
• Reducir la huella de carbono y las emisiones de gases de efecto inverna-
dero. 
• Promover la reutilización de fangos y purines con el n de reciclar los 
nutrientes (P y N). 
• Garantizar un fertilizante que cumpla con las futuras normativas legales 
aplicables a la aplicación de lodos en agricultura: baja carga en patóge-
nos y microcontaminantes. 
Figura 7.18. Línea de fangos y agua del circuito secundario de refrigeración 
de los motores de cogeneración de la EDAR de Alcoi propuesta en la mejora
Depuración de aguas residuales: digestión anaerobia176
Para ello, el proyecto marca unos hitos tecnológicos que permitan cumplir 
los objetivos marcados:
• Diseñar y validar un sistema de codigestión anaerobia, energéticamente 
sostenible del que se obtenga un fertilizante de alta calidad. 
• La tecnología que se va a aplicar consiste en la combinación de:
 
 - Digestión anaerobia con dos etapas a diferente temperatura 
 - Oxidación con ozono 
 - Cavitación hidrodinámica 
Su viabilidad energética y el cumplimiento de los parámetros biológicos 
más estrictos permitirán en un futuro el tratamiento conjunto de los lodos de 
depuradora y purines en aras de la sostenibilidad ambiental.
Figura 7.19. Logotipo del proyecto Life STO3RE
Del estudio en laboratorio a la EDAR 1777
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Resumen
El biogás procedente de la depuración de aguas residuales (EDAR) constituye 
un valioso material para la producción de energía, biocombustibles o la 
elaboración de productos químicos. Para un adecuado uso del biogás se 
hace necesario su limpieza. 
Por otro lado, el biogás se presenta, como el principal sustituto del gas 
natural, ya sea para su aplicación como biocombustible para la automoción 
o para su inyección en la red. 
En el presente trabajo se presentan diferentes casos prácticos para su 
limpieza y el modelo aplicado en cada caso, así como la técnica de absor-
ción química para la obtención de biometano a partir del biogás.
8.1. Introducción
Los continentes y países dependientes de las energías fósiles, como 
Europa, y dentro de España, mira cada vez más, y con mayor interés, las ener-
gías renovables y apuesta por el desarrollo de las mismas como fuentes de su 
futuro desarrollo.
El biogás procedente de diferentes orígenes, constituyen una valiosa ma-
teria para la producción de energía, productos químicos y biocombustibles. 
Para su uso y aplicación se hace necesario eliminar de él todos los componen-
tes perjudiciales.
Por ello, las instalaciones de limpieza constituyen una parte fundamental 
en un sistema de producción y aprovechamiento del biogás.
Por otro lado, el biogás se presenta como el principal sustituto del gas 
natural, ya sea para su aplicación como biocombustible para la automoción 
o para su inyección en la red. Para ello, se requiere eliminar de él, el mayor 
contenido posible de CO2, uno de sus principales componentes, con la nalidad 
de aumentar su porcentaje en metano (CH4) lo máximo posible.
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8.2. Desarrollo
8.2.1. Conceptos básicos
8.2.1.1. El biogás debe de mirarse desde dos puntos de vista
Desde el punto de vista de proceso. Es el gas procedente del proceso de 
digestión anaerobia de la fracción orgánica de la materia. Este gas se caracte-
riza por su contenido en metano (CH4) que es quien da su característica como 
biocombustible.
Desde el punto de vista técnico. Es un gas multicomponente, tanto en su 
composición bàsica (CH4 , CO2 , H2 , O2 , N2 y CO, H2Ovap), como en sus componen-
tes perjudiciales (NH3 , siloxanos, hidrocarburos halogenados y pesados, H2S, 
partículas, espumas, etc.). Es decir, es una mezcla de gases.
8.2.1.2. Tipos de biogás según su origen o procedencia 
• De sistemas no controlados o naturales. Por ejemplo, de vertedero, 
caracterizados por la presencia de siloxanos, hidrocarburos halogena-
dos y pesados y en ocasiones H2S. Para conocer el funcionamiento de 
este tipo de instalaciones se necesita hacer arte con la ciencia.
• De sistemas controlados. Digestores. En los cuales, tanto el proceso, 
como el reactor dónde se desarrolla el proceso y sus condiciones de 
operación son seleccionadas y controladas. Se dice que es pura técnica 
su funcionamiento.
Dentro de esta última categoría se encuentra el biogás procedente del 
tratamiento de aguas residuales (EDAR), caracterizado por la presencia de 
siloxanos, H2S, NH3, partículas, espumas y a veces hidrocarburos principalmente 
los halogenados.
La tabla 8.1 muestra la composición típica del biogás procedentes de la 
digestión de diferentes tipos de materias y origen.
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Tabla 8.1.  Biogases procedentes de diferentes orígenes.   
Elaborada por Commbs, J. (1990). Actualizada por Reina, J. (2010)
Como se observa en la tabla 8.1 la composición del biogás está íntimamen-
te ligada al tipo de materia involucrada en el proceso de digestión anaerobia y 
al tipo de sistema utilizado para su producción.
Como se aprecia en la tabla 8.1, el biogás procedente de los sistemas con-
trolados se caracteriza por tener, de manera general, una mayor concentración 
en metano (CH4) y una menor concentración tanto en dióxido de carbono 
(CO2), como en oxígeno (O2) y nitrógeno (N2), lo que le da mayor facilidad para 
ser transformado en biometano de alta calidad, y a su vez, mayor producción 
de energía por su elevado PCI.
8.3. Tecnologías para su limpieza
Acondicionamiento. Es dar al biogás el grado de limpieza, humedad, tem-
peratura y presión requerida para su futura aplicación o uso.
Limpieza. Eliminación parcial o total de los componentes indeseables para 
su aplicación como biocombustible.
Enriquecimiento. Elevar el porcentaje en CH4 hasta valores similares al del 
gas natural (PCI elevado y constante).
¿Qué componentes se deben reducir/eliminar y por qué?
Vapor de agua. El vapor de agua disminuye drásticamente el PCI del bio-
gás, así como, facilita la formación de ácidos corrosivos. Debido al contacto 
con gases ácido, como el CO2 y el H2S, cuando el vapor de agua condensa for-
ma un condensado con determinado grado de acidez.
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Hidrocarburos. Particularmente aquellos que poseen cloro (Cl) y úor (Fl) 
favorecen la corrosión de las partes internas de las máquinas. En el caso de los 
hidrocarburos pesados, estos son los responsables de la formación de aldehí-
dos en los gases de escape y el retardo del motor en la operación del motor.
Sulfuro de hidrógeno (H2S). Prevenir la corrosión y evitar concentraciones 
tóxicas, así como evitar la formación de óxidos de azufre (SO2) que posibilita la 
formación del ácido sulfuroso (H2SO3) que es altamente corrosivo.
Siloxanos. Evitar la deposición de sílice en las diferentes partes internas del 
motor.
Se hace necesario la limpieza del biogás para lograr.
• Un óptimo funcionamiento de las máquinas (motores, turbinas, calderas, 
pilas de combustible, etc.) involucradas en su aprovechamiento como 
biocombustible.
• Reducción del coste de mantenimiento (reparación y cambio de pie-
zas) de los equipos, máquinas y accesorios presentes en este tipo de 
instalación.
• Una vida útil prolongada de las máquinas y equipos utilizados para su 
bombeo, extracción y compresión (soplantes y compresores).
• Una mejora en las emisiones de los gases de escape de las máquinas 
motoras.
• Evitar concentraciones tóxicas al ser humano responsable de la explo-
tación de este tipo de instalación.
Métodos de limpieza del biogás.
En general existen tres métodos de limpieza del biogás. Estos se pueden 
dividir en:
Especícos. Son los que se destinan a eliminar un solo tipo de componen-
tes en particular de la mezcla de gases. Como es el caso de la eliminación del 
sulfuro de hidrógeno (H2S) y del contenido de humedad (vapor de agua). Para 
ello, se utilizan las técnicas siguientes:
Reducción de H2S. Bioltros, ltros de hierro, lavadores químicos, carbón 
activo impregnado.
Reducción de humedad. Enfriamiento y condensación.
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Generales. Son aquellos que pueden eliminar más de un componente a la 
vez de la mezcla de gases. Por ejemplo:
Carbón activo. Elimina siloxanos, hidrocarburos, parcialmente el H2S, etc.
Combinados. Son aquellos en que se combinan diferentes técnicas, tanto 
para la eliminación de varios componentes, como para el acondicionamiento 
del gas. Este método es uno de los más aplicados y que mejores resultados se 
obtienen. Tal es el caso de:
Reducción de humedad, siloxanos e hidrocarburos. Para ello se combinan 
el enfriamiento, la condensación y la adsorción en carbón activado.
Una instalación de biogás en una estación de tratamiento de aguas 
residuales (EDAR) dedicada a la producción de energía, cuenta de tres partes 
fundamentales.
Producción del biogás. Digestor. Existe una amplia gama de estos equipos 
en dependencia del tipo de materia a tratar (líquidos/sólidos), temperatura, 
humedad de trabajo, sistema de agitación y posición.
Planta de captación y limpieza. Tuberías, accesorios y equipos (pote de 
condensados, separadores de espumas, ltros de partículas, ltros de grava). 
Soplante y sus auxiliares (apagallamas, juntas de expansión etc.). Antorcha y 
gasómetros. 
Sistema de producción de energía. Calderas, motores, pila de combustible, 
turbinas y recuperadores de calor.
Partes componentes básicas de una instalación de limpieza del biogás 
basada en métodos combinados.
Deshumidifcación/secado del biogás. Eliminación de humedad y trazas 
de hidrocarburos principalmente los pesados. Dentro de los equipos que por 
lo general conforman esta etapa se encuentran separadores de humedad 
basados en principios mecánicos, intercambiadores de calor y máquina de 
refrigeración.
Sistema de limpieza. Eliminación de siloxanos, hidrocarburos halogenados 
y sulfuro de hidrogeno (H2S). Una de las técnicas más aplicada es la adsorción 
en carbón activo, tanto sin impregnar como los impregnados y otros tipos de 
adsorbentes no orgánicos, como el óxido o el hidróxido de hierro. 
Dentro de los equipos que por lo general conforman esta etapa se en-
cuentran: ltro de carbón activo, membranas y lavadores.
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Modelos tecnológicos o patrones en la limpieza del biogás en estaciones 
de depuración de aguas residuales (EDAR).
Estos patrones se puden classicar según su ubicación dentro de la 
instalación de biogás en:
• Modelos tecnológicos en línea de baja presión. ∆P ≤ 100 mbar. Son los 
que por lo general se ubican entre el reactor y el sistema de almacena-
miento y distribución del biogás (gasómetros).
• Modelos tecnológicos en línea de alta presión ∆P > 100 mbar. 
Son lo que se ubican, por lo general, entre el sistema de distribución y el 
uso o aprovechamiento del biogás. 
Dentro de cada modelo se pueden encontrar diferentes conguraciones 
que dependerán de los componentes que se desean eliminar y en qué lugar 
de la instalación se desean eliminar los mismos.
Modelos tecnológicos en línea de baja presión. ∆P ≤ 100 mbar.
La gura 8.1 muestra uno de los modelos tecnológicos aplicados en la 
línea de baja presión. Esto se debe a que los reactores biológicos en este tipo 
de instalación, por lo general, trabajan a presiones no superiores a los 20 mbar 
y entregan el biogás al gasómetro o sistema de distribución a un nivel de 
presión inferior a este valor.
En este modelo se considera que la desulfuración del biogás, es decir, la 
eliminación del sulfuro de hidrógeno (H2S) se realiza en origen por cualquiera 
de las técnicas existentes.
Figura 8.1. Modelo tecnológico en baja presión. Elaboración propia
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Este modelo es un modelo complejo, pues además de requerir mucho 
más equipamiento que el modelo de alta presión, de no existir una buena 
correlación entre el trabajo del reactor y el gasómetro, se debe de tener en 
cuenta el valor de la presión de aspiración de la soplante no sobrepase deter-
minados límites de vacíos para no afectar tanto al trabajo, como a la cúpula del 
biorreactor.
La gura 8.2 muestra un ejemplo práctico de este tipo de modelo tecno-
lògico.
La ventaja principal de este modelo es que el gasómetro almacena un gas 
limpio listo para ser usado en cualquier sistema de generacion de energía. Al-
macenar un gas limpio garantiza, a su vez, una mayor vida útil de gasometros, 
equipos auxiliares y máquinas. Por otro lado, en caso de cualquier fallo del 
gasómetro las emisones son menos contaminantes.
Modelos tecnológicos en línea de alta presión ∆P > 100 mbar.
La gura 8.3 muestra uno de los modelos tecnológicos aplicado en la línea 
de alta presión, es decir aquello donde el diferencial de presión por necesidad 
del consumidor es superior a los 100 mbar.
Figura 8.2. Planta de limpieza del biogás de la EDAR Los Tajos. San José de Costa Rica. 
Constructora Acciona aguas. Cortesía de Energy & Waste S.L. Elaboración propia
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Este modelo es el más común en el mercado de limpieza del biogás. Se 
aplica al biogás que va a ser utilizado en los sistemas de cogeneración directa-
mente en EDAR, donde se requiere, en muchos casos, un diferencial de presión 
superiores a los 100 mbar. 
En este modelo, al igual que el anterior, se considera que la desulfuración 
del biogás, es decir, la eliminación del sulfuro de hidrógeno (H2S) se realiza en 
origen por cualquiera de las técnicas existentes.
Este por lo general, conlleva menos equipamiento para su operación, 
que el modelo de bajo diferencial de presión, y a su vez, menos requisitos en 
cuantos a sus condiciones de operación.
Otra ventaja de este modelo es que sólo se limpia el biogás que se va a 
consumir, y por tanto, el gas que va a antorcha, por diferentes razones, so-
breproducción o parada de la planta de cogeneración, programadas o no 
programadas, no es un biogás limpio.
La gura 8.4 muestra un ejemplo práctico de este tipo de modelo tecnoló-
gico aplicado en la EDAR Alcalá Oeste-Madrid que gestiona el grupo Acciona 
aguas.
Las tecnologías aplicadas en ambos casos, ejemplos prácticos 8.2 y 8.4, es 
la tecnología Biolimp-MPdry desarrollada por el grupo Energy & Waste. S.L., 
como resultado de su trabajo de I+D+i en el sector de la limpieza del biogás 
de EDAR.
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Figura 8.3. Modelo tecnológico en alta presión. Elaboración propia
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Esta tecnología se caracteriza por:
• Estar optimizada en cuanto al consumo de energía y reactivo. Para ello, 
cuenta con un recuperador de energía, es decir, un economizador.
• Una operación automática.
• Reducir simultáneamente tanto humedad, hidrocarburos halogenados 
y siloxanos, como parcialmente H2S y NH3, según necesidades del cliente.
• Ser un sistema compacto. Lo cual reduce espacio y facilita el manteni-
miento.
• Reducción, tanto de la humedad relativa, como de la humedad absoluta 
del biogás.
• Estar basada en método de combinación de limpieza del biogás.
8.4. Tecnologías para el enriquecimiento (biometano)
Actualmente existen cinco tecnologías que compiten en el mercado de 
producción del biometano a partir del biogás. Estas tecnologías son:
Figura 8.4. Planta de limpieza del biogás EDAR Alcalá Oeste. Madrid. Elaboración propia.
Canal Isabel Segunda Gestión. Constructora Acciona aguas. Cortesía de Energy & Waste S.L.
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• Absorción química. Mediante el uso de un reactivo selectivo 
• Lavado con agua a alta presión y baja temperatura. Esta puede ser:
 - Con recirculación del agua usada.
 - Sin recirculación del agua usada.
• Técnicas de Absorción. Conocida también como tamices moleculares. 
Dentro de ella la más común es la de:
 - Presión oscilatoria (PSA)
• Separación criogénica.
• Separación por membranas.
Dentro de ellas las más aplicadas por orden de introducción en el mercado 
son:
El lavado con agua a alta presión y baja temperatura y la absorción quí-
mica. Mediante el uso de un reactivo selectivo en este caso un tipo de amina. 
La tecnología desarrollada por Energy & Waste S.L. es la tecnología basada 
en la absorción química utilizando como reactivo la monoethanolamina. Este 
reactivo es selectivo y solo elimina componentes como el CO2 y el H2S.
La gura 8.5 muestra el diagrama de ujo y etapas que se requieren para 
la producción del biometano a partir del biogás mediante la tecnología de 
absorción en monoethanolamina.
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Figura 8.5. Diagrama de ujo de las operaciones básicas de la tecnología basada 
en proceso químico para la producción de biometano. Elaboración propia
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Estas etapas son:
• Acondicionamiento/limpieza del biogás. Eliminación de compuestos 
indeseables, humedad, partículas, siloxanos, etc.
• Concentración del biogás en CH4 por eliminación de los gases ácidos: 
CO2 y H2S. Por absorción química en un reactivo selectivo.
• Regeneración del solvente por destilación fraccionada.
• Secado del biometano resultante del proceso de concentración del 
biogás y odorización del mismo.
• En caso de que el biometano se utilice como combustible para la 
automoción se requiere su compresión, almacenamiento y dispensaje.
La gura 8.6 muestra una planta para la producción de biometano usando 
la técnica de lavado químico mediante amina ubicada en Sweden.
La planta se dedica a la producción de biometano para la alimentación de 
vehículos para la automoción.
Figura 8.6. Planta para la producción de biometano usando la técnica de lavado 
en monoethanolaminas (MEA). Cortesía de Purac Puregas
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La planta tiene dos etapas bases una de absorción donde se produce el 
enriquecimiento del biogás, es decir, eliminación del CO2 y otra de recupera-
ción del solvente usado, en este caso la monoethanolamina. La recuperación 
del solvente se realiza por desorción vía destilación donde también se trabaja 
a baja presiones, es decir, presiones que no superan un (1) bar.
Las principales ventajas de esta tecnología para la producción de 
biometano son:
• Opera a bajas presiones, 250 mbar son suciente para una adecuada 
operación. Lo que reduce coste de equipamiento, consumo de energía y 
perdidas de metano (CH4) por solubilidad.
• El reactivo químico utilizado es selectivo. Se reducen a un máximo las 
pérdidas de metano (CH4). El metano es 21 veces más contaminante que 
el CO2.
• El proceso se sustenta en una reacción ácido-base débil, lo cual facilita 
el control de la tecnología.
• Fácil y bajo coste de tratamiento de los euentes del proceso. El principal 
euente de este proceso es el CO2, dado su alta pureza (> 98 %) puede 
ser recuperado para otros usos (llenado de extintores de incendio, pro-
ducción de hielo seco, industria de bebidas y licores, alimentación de 
cultivo de algas, industria de extracción del petróleo, etc.).
• La demanda eléctrica del proceso no supera los 0.15 kWh/Nm3 de biogás 
crudo. 
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9.1. Situación actual del mercado del biogás agroindustrial
El sector del biogás agroindustrial se encuentra en una situación compro-
metida. Tanto tiempo sin apoyo ha acabado con la resistencia nanciera de 
muchas empresas españolas que trabajan en el sector. 
El punto de partida era peor que el de otras energías renovables, con peo-
res retribuciones que la solar o la eólica (las tarifas al biogás ya eran de las más 
bajas de Europa). Además, el biogás es la renovable más gravada por impues-
tos en la actualidad, pues sufre la tasa impositiva del «céntimo verde», como 
el gas natural, lo cual resulta increíble, además del impuesto a la generación 
eléctrica, una doble imposición aplicable únicamente a esta tecnología.
El mercado del biogás agroindustrial en España ha sido muy escaso, en 
comparación con su potencial y las expectativas. Apenas hay 40 plantas de 
biogás agroindustrial.
en el sector del biogás, director de diversos proyectos de i+D (Life+, H2020) 
y desde el año 2012 miembro de la Asociación Española del Biogás, de la 
que ostenta la vicepresidencia desde el año 2013. 
Resumen
El biogás agroindustrial es una tecnología con una enorme implantación en 
Europa, y que ha generado grandes expectativas en España desde hace más 
de una década. No obstante, tratándose incluso de una tecnología madura 
y contrastada, ha generado una realidad muy inferior a las previsiones del 
sector, con apenas 40 plantas de biogás agroindustrial instaladas en España. 
En el presente estudio se describen algunas aplicaciones de la tecnología 
y las lecciones que el sector ha ido aprendiendo, así como las perspectivas 
de futuro de un sector que debe reconducirse hacia una aplicación más 
medioambiental que energética, muy enfocada a su vez hacia la producción 
de fertilizantes. 
Palabras clave: biogás, industria, digestatos, eciencia, residuos.
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A esta situación han contribuido:
• Sistema de incentivos más moderado que en el resto de Europa (RD 
661/07).
• Ausencia de incentivos a la generación eléctrica (RD-L 1/2012) desde 
hace 4 años.
• Medidas retroactivas de bajada de primas a las plantas existentes.
• Aparición de nuevos impuestos (impuestos a la generación eléctrica y 
de hidrocarburos).
• Indenición en cuestiones operativas, diferentes criterios según comu-
nidades autónomas.
El resultado es que las plantas de biogás existentes han tenido que adap-
tarse a una realidad muy dura para implementarse y mantenerse, sin cerrar 
debido a las adversidades económicas.
España se mantiene en el furgón de cola del biogás agroindustrial euro-
peo, ni siquiera llega al grupo de países que sobrepasan las cincuenta insta-
laciones, como Letonia (59) y Portugal (66). Inalcanzable queda el liderazgo 
consolidado de Alemania (10.786) y el emergente de Italia (1.491).
La aprobación del RD 1/2012 generó una situación de gran incertidum-
bre en todas las renovables, y especialmente en tecnologías como el biogás, 
que no se rigen por los mismos condicionantes que otras energías «verdes». 
La situación real de futuro es de una enorme incertidumbre. Tan solo algunos 
proyectos, con características especiales o que solucionen problemas puntua-
les, han visto la luz.
La moratoria supuso un enorme lastre para las plantas de biogás que, 
actualmente, no pueden producir a pool, entre otros motivos, por la enorme 
scalización y el coste de la gestión de los digestatos, entre otros.
El biogás agroindustrial tiene un enorme potencial sinérgico para la in-
dustria agroalimentaria y la gestión de residuos, que la mayor parte de países 
europeos han sabido identicar claramente. Sin embargo, sus propias limita-
ciones, asociadas a plantas de pequeño o mediano tamaño, los costes de la 
materia prima necesaria o a las pesadas logísticas, asociadas a la mayor parte 
de subproductos ganaderos, hacen que compleja actualmente la industria del 
biogás agroindustrial en España.
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Las plantas de biogás agroindustrial deben de considerarse más como un 
proyecto medioambiental que energético, y para ser exitosos deben tener en 
cuenta los siguientes aspectos:
• Los proyectos de biogás pueden ser un ejemplo de integración de pro-
cesos y gestión, o un gran fracaso operativo y económico.
• Son proyectos enormemente especícos, donde cada planta debe estu-
diarse de forma individualizada.
• La realidad del mercado de gestión de residuos nos indica que no hay 
tantos residuos «óptimos» para biogás, con lo que, sin tener capacidad 
de pagar por productos, en ocasiones las producciones de energía se 
ven limitadas por la ausencia de sustratos adecuados.
• Competencia dura de los sectores de compostaje (fertilizantes) y alimen-
tación animal, especialmente en lo relativo a productos interesantes 
para hacer biogás. 
• Los sustratos con mayor canon suelen ser los más conictivos para su 
valorización como fertilizantes (por conductividad, microbiología, etc.). 
El enfoque de la inversión actual debe realizase desde el punto de vista de 
actividad de gestión de residuos, donde la inversión en sistemas de recepción, 
almacenamiento y pre-tratamientos toma una mayor relevancia.
9.2. Casos de éxito en el biogás agroindustrial
Existen diversos sectores de la industria agroalimentaria que presentan 
una mayor intensidad energética y generación de subproductos. Veamos a 
continuación algunos casos de aplicación a la industria agroalimentaria y am-
biental:
• Biogás en explotaciones ganaderas: las grandes explotaciones gana-
deras tienen todas las características de una industria agroalimentaria. 
Muchas consumen grandes cantidades de calor y electricidad, y a su vez 
generan gran cantidad de residuos. 
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 Una explotación porcina de 3.000 cerdas reproductoras consume en-
tre 80.000 euros al año en combustibles para calentar sus instalaciones, 
además de producir grandes cantidades de purines. En estas circunstan-
cias, se pueden construir proyectos de biogás viables.
• Biogás en invernaderos: la interacción de una planta de biogás con un 
invernadero viene a través del aprovechamiento del calor de cogene-
ración, la fertilización carbónica, la fertilización orgánica a través de los 
digestatos y el aprovechamiento de los subproductos generados en el 
propio proceso. 
• Biogás en la industria de producción de pellets, secado de verduras y 
frutas: la cogeneración a biogás es una interesante herramienta para 
asociarse a deshidratadoras para secar frutas o productos alimentarios. 
• Biogás en la industria cárnica y láctea: los subproductos de las industrias 
cárnicas y lácteas son un sustrato habitual de las plantas de biogás en 
Europa. Su utilización en las plantas de biogás es atractiva ya que sue-
len poseer niveles de generación de biogás interesantes, suponen un 
problema para las industrias que los generan y producen digestatos de 
elevado poder fertilizante. 
• Biogás como elemento de mejora de la gestión de residuos agroali-
mentarios: muchas industrias agroalimentarias no tienen el tamaño 
suciente para alimentar una planta de biogás por sí mismas. En España 
se generan centenares de miles de toneladas de lodos, subproductos, 
residuos y productos caducados de la industria agroalimentaria, y las 
plantas de biogás centralizadas pueden ser una herramienta muy ecaz 
para gestionar este tipo de subproductos.
 Las tecnologías del biogás pueden ser una interesante herramienta de 
apoyo a la industria medioambiental y agroalimentaria española. La tec-
nología está madura, con miles de ejemplos de referencia implantados 
en toda Europa. 
 A su vez, existen distintos sistemas de aprovechamiento del biogás 
para la industria agroalimentaria, que dependerán en gran medida de 
la fuente de energía primaria que necesite cada industria en particular, y 
los posibles incentivos/ahorros que se generen. Se recogen a continua-
ción las formas de aprovechamiento energético más comunes:
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• Las calderas de biogás suponen la valorización más sencilla del biogás. 
Una caldera a biogás no presenta grandes diferencias con una caldera 
de gas natural, a excepción de los quemadores. Suelen instalarse 
quemadores duales biogás/gas natural o biogás/gasóleo para garantizar 
la operatividad del sistema. Las calderas pueden generar agua caliente a 
90 ºC o vapor.
• Motores de cogeneración: son el sistema de aprovechamiento energé-
tico más habitual que existe en el sector del biogás. Por cogeneración 
se entiende el sistema de producción conjunta de energía eléctrica y de 
energía térmica recuperada de las camisas de refrigeración y los gases 
de escape del motor. Los motores de cogeneración, pueden alcanzar un 
rendimiento energético de alrededor del 85-87 %. Es un proceso similar 
al de cogeneración, en el que además de electricidad y calor, también se 
produce frío, utilizando como único combustible el biogás. 
• Microturbinas: son sistemas de cogeneración, adecuados para pequeñas 
potencias (30 a 200 kW) que pueden utilizar biogás como combustible, 
ya que las turbinas propiamente dichas no son muy utilizadas para la 
obtención energética de biogás (trabajan con potencias superiores de 
500 kW a 30 MW). 
• Biometano: está adquiriendo gran relevancia en Centroeuropa. Cuando 
el biogás se inyecta en las redes de gas natural recibe el nombre de 
biometano (biogás con más del 97 % de su contenido en metano). Para 
conseguir este porcentaje de concentración de metano, el biogás tiene 
que ser depurado previamente.
9.3. Lecciones aprendidas
Las plantas de biogás deben adaptarse bien a su función principal, que 
no es otra que la gestión de residuos. A tal efecto, hay algunos aspectos del 
diseño que deben ser tenidos en cuenta, tales como:
• Otorgar a las plantas una gran capacidad de recepción de sustratos. Una 
planta sin capacidad de almacenamiento de sustratos a la entrada, y a la 
salida (digestatos), es una planta que tendrá problemas operacionales.
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• El espacio es una cuestión también importante en lo relativo a la parcela 
donde se ubique la instalación.
• Control exhaustivo de los gestores de residuos y de los intermediarios 
de residuos. El seguimiento de los productos de entrada es de gran 
importancia, a ser posible acompañado de las precisas herramientas in-
formáticas que se están desarrollando en la actualidad.
• Establecimiento, en la medida de lo posible, de un grupo de provee-
dores de conanza que serán la principal fuente de alimentación de la 
instalación. Los principios de precaución y bioseguridad deben regir las 
acciones de la operación de la instalación de biogás.
• Asistencia técnica por parte de empresas con experiencia en el negocio.
• Evaluación y mejora continua de los proyectos. Aprovechar las líneas de 
I+D y la cooperación con universidades y centros tecnológicos.
Conferir una gran importancia a la gestión de los digestatos, bien como 
aplicación agrícola directa, bien como materia prima para producción de 
fertilizantes.
9.4. Gestión de digestatos
El digestato es el material producido por el proceso de digestión anaero-
bia de materiales biodegradables. Los digestatos consisten en una mezcla de 
biomasa microbiana (producida por el proceso de digestión) y material no di-
gerido. El volumen de digestato producido será casi mismo que el volumen de 
materia prima, aunque la masa se reducirá típicamente en aproximadamente 
10 %. El digestato contiene todo el nitrógeno, fósforo y potasio presente en 
la materia prima original y como consecuencia tiene valor como fertilizante 
orgánico. Los valores típicos de nutrientes para el digestato se dan a continua-
ción, sin embargo, el contenido real de nutrientes dependerá en gran medida 
del tipo de materia prima procesada.
• Nitrógeno: 2,3 - 4,2 kg / tonelada.
• Fósforo: 0,2 - 1,5 kg / tonelada.
• Potasio: 1,3 - 5,2 kg / tonelada.
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Se debe considerar la relación entre la calidad de la materia prima y la 
calidad del digestato. El digestato contendrá todo el material que no se haya 
biodegradado y convertido en biogás dentro del proceso, por lo tanto, cual-
quier contaminante en la materia prima permanecerá en el digestato. Una 
materia prima bien preparada y de buena calidad producirá, por tanto, un 
digestato de buena calidad en comparación con una materia prima de mala 
calidad que producirá un digestato de mala calidad.
La aplicación del nitrógeno en los materiales orgánicos a las tierras agrí-
colas está regulada por la Directiva Europea sobre nitratos (91/676 / CEE), 
y esta es la principal referencia legal asociada a la aplicación de digestatos. 
Como consecuencia, la distribución del digestato a la tierra es controlada (ba-
sada en el contenido de nitrógeno) y depende de la localización y la demanda 
de los cultivos. Esto puede dar como resultado que el digestato se transporta 
a distancias mayores para encontrar mercados apropiados basados en la tierra 
y evitar la aplicación excesiva; y esto incrementa los costos de transporte y 
operación. Además, la aplicación de la tierra sólo es apropiada durante la 
temporada de crecimiento, requiriendo que el digestato se almacene durante 
meses signicativos del año.
Si el número de instalaciones operativas de biogás agroindustrial aumen-
ta, como se prevé actualmente, también aumentará la competencia local por 
los mercados terrestres, con el consiguiente impacto en los costos de transpor-
te y aplicación.
Los objetivos clave de las técnicas de mejora de la gestión de los digestatos 
pasa por:
• Aumentar el valor del digestato, mediante enriquecimiento de su 
contenido en NPK o potenciación de sus cualidades biológicas (vida mi-
crobiana, capacidad tamponadora, etc.).
• Crear nuevos mercados para productos de digestión, buscando aumen-
tar el valor añadido del mismo y llegar a los clientes nales.
• Reducir la dependencia de la aplicación de la tierra, pues de esta forma 
el proyecto consigue una mayor independencia de los avatares meteo-
rológicos.
• Garantizar una salida más segura y sostenible de los productos de diges-
tión al aplicar procesos tecnológicos y de valor añadido.
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• Reducir potencialmente el costo de operación de la instalación al redu-
cir las logísticas involucradas.
Se han considerado en este estudio las técnicas y tecnologías de mejora 
que pueden aplicarse en tres etapas clave:
• Pre-digestión, mediante la elección de materiales por su riqueza en NPK 
o por su ausencia de inhibidores y productos que puedan perjudicar la 
calidad de nuestro digestato.
• Dentro del proceso de digestión.
• Post-digestión, aplicando tecnologías de separación, concentración y 
enriquecimiento de nutrientes.
En la actualidad existen ya diversas tecnologías cuyo objetivo es apoyar 
el objetivo de mejorar la calidad del digestato o proporcionar potencial para 
desarrollar nuevos productos, tales como sistemas de separación mecánica, 
concentración térmica (evaporación), extracción de nutrientes, etc.
Las recientes directivas europeas sobre economía circular y bioresiduos, 
como la propuesta del 17.3.2016 por la que se establecen disposiciones rela-
tivas a la comercialización de los productos fertilizantes con el marcado CE y se 
modican los reglamentos (CE) n.º 1069/2009 y (CE) n.º 1107/2009 marca una 
clara tendencia hacia la reutilización y valorización de los residuos.
El potencial en esta área es grande, pero debe tenerse en cuenta el princi-
pal riesgo en la gestión de digestatos y su inclusión como materia prima en la 
producción de fertilizantes, que es la conductividad, aunque la administración 
tienda a prestar más atención a cuestiones como los metales pesados o los 
nitratos. 
La salinización de los suelos agrícolas es quizá el problema más serio que 
enfrenta la agricultura en nuestros días. La aceleración de estos procesos se 
debe a la intensicación global de la deserticación. La conductividad eléc-
trica (CE) nos sirve para medir la concentración total de sales en una solución, 
pero no indica qué sales están presentes.
Los digestatos pueden tener una conductividad que oscila entre los 
10 dS/cm a los 30 dS/cm, lo que indica una elevada conductividad, que puede 
suponer un problema si se aplican en exceso en suelos de secano con baja 
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precipitación, o con suelos regados con aguas con problemas de salinidad. Es 
de prever que en el futuro se establezcan límites de carga salina a los suelos, y 
que la gestión de los digestatos tenga cada vez más una supervisión agronó-
mica estricta.
9.5. Futuro del negocio
Pese a que el Instituto para la Diversicación y Ahorro Energético (IDAE) 
previó en 2011 que España contaría con 400 plantas de biogás en 2020, lo 
cierto es que en la actualidad apenas llegan a cuarenta y muchos proyectos en 
marcha han quedado aparcados a la espera de mejores tiempos.
Además, y aunque la aportación del biogás a la producción de energía 
primaria en nuestro país alcanza las 250 ktep –en un 80 % procedente de 
vertederos y depuradoras de agua–, España no aparece por ningún sitio como 
país de referencia del biogás industrial en Europa durante el próximo lustro, 
a diferencia de lo que sí ocurre con Italia, Francia, Holanda, Reino Unido y 
Polonia. 
Un futuro complicado que, pese a todo, no impide que la Asociación Euro-
pea del Biogás (EBA, en sus siglas en inglés), prevea que esta fuente energética 
podría cubrir fácilmente el 2 % de la demanda total de electricidad de Europa 
en 2020. Ni tampoco que el citado informe sobre el mercado mun dial del 
biogás asegure que entre el pasado 2012 y 2016 la producción mundial pasará 
de 4.700 a 7.400 MW, o que el número de plantas se incrementará en 3.800 
hasta rozar las 14.000.
La clave del posible futuro del biogás está en generar valor añadido, 
mediante:
• La prestación de servicios completos de gestión de residuos y ampliar el 
rango de producto que son tratados en estas instalaciones.
• Enfocar hacia el mercado ecológico y orgánico, especialmente en el área 
de fertilizantes.
• Potenciar los proyectos de captación y generación de derechos de emi-
siones.
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• Desarrollo de las biorenerías: integración con procesos biotecnológi-
cos. La digestión anaerobia está llamada a convertirse en una tecnología 
de gran importancia para el desarrollo de las futuras biorenerías. Ya 
se emplea como tecnología auxiliar para valorizar corrientes residua-
les, pero debe potenciarse su uso como tecnología principal. El reto es 
replantear las plantas de biogás actuales ampliando su gama de pro-
ductos nales yendo mucho más allá de la venta de la electricidad. Las 
empresas deben apostar por la innovación desarrollando el potencial 
de nuevas plataformas como la de los ácidos grasos volátiles, biogás 
y digerido, que permitirán en el futuro obtener desde bioplásticos y 
commodities químicas, a biomasas de alto valor como las microalgas. 
• La energía generada empleada en autoconsumos, con el n de desvin-
cularse de la volatilidad de las aplicaciones externas.
• La administración debería de preocuparse de reducir los trámites admi-
nistrativos, lo cual es un aspecto complejo si se tiene en cuenta que la 
digestión anaeróbica afecta a tres administraciones: energía, medioam-
biente y agricultura, cuyas actuaciones no siempre resultan fáciles de 
coordinar.
Resumen
Se realiza una revisión histórica de los trabajos que se han publicado sobre 
la denominada codigestión anaerobia. Se analizan los parámetros que in-
uyen en el proceso y los parámetros para optimizar la mezcla en digestión. 
Se examinan diversos casos de codigestión, como el de lodos de depura-
dora y la fracción orgánica de los residuos sólidos urbanos. Se describen los 
avances en dinámica microbiana y modelización y se apuntan una serie de 
conclusiones.
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10.1. Introducción
La digestión anaeróbica (DA) es un tratamiento biológico realizado en au-
sencia de oxígeno para degradar materia orgánica produciendo biogás, una 
mezcla formada principalmente de metano y dióxido de carbono. La aplicación 
más antigua y más conocida de DA es la digestión de lodos de depuradora. La 
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digestión anaeróbica experimentó un importante crecimiento después de la 
primera crisis energética de los años setenta, especialmente con la aparición 
de sistemas de inmovilización de biomasa para tratar euentes solubles. 
Actualmente, puede considerarse una tecnología madura. Sin embargo, 
existen todavía espacios para seguir avanzando y optimizar el proceso. De esta 
manera, la DA de los sustratos individuales presenta algunos inconvenientes 
ligados a las características del sustrato como por ejemplo: a) Los lodos de 
depuradora (LD) tienen una carga muy baja; b) Los estiércoles tienen también 
bajas cargas y altas concentraciones de N, que pueden inhibir la ora metanó-
genica; c) La fracción orgánica de residuos sólidos urbanos (FORSU) contiene 
materiales no deseados; d) Los cultivos energéticos y residuos agroindustriales 
pueden carecer de suciente N para los procesos biológicos y son sustratos 
estacionales; e) Los residuos del matadero tienen altas concentraciones de 
amoníaco y grasas, que pueden dañar el proceso de DA. Todos estos proble-
mas pueden ser resueltos por la adición de un cosustrato en lo que ha sido 
llamado codigestión anaeróbica (coDA). La gura 10.1, ilustra esta situación.
El objetivo de este trabajo es presentar una breve revisión de los logros y 
perspectivas de coDA, incluyendo aspectos de modelado, basada en parte en 
un artículo publicado por los autores (Mata-Álvarez et al. 2014)
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Figura 10.1. Optimización para la mezcla a codigerir: 
factores a considerar y parámetros a optimizar
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10.2. Ventajas de la codigestión anaeróbica y algunos aspectos históricos
La codigestión anaeróbica (coDA) es la digestión anaerobia de dos o más 
sustratos con características tales que mejoran la producción de metano de un 
digestor dado. Por lo tanto, no es simplemente la digestión de una mezcla de 
sustratos (tales como lodos primarios y secundarios), o de diferentes tipos 
de desechos en un digestor de residuos sólidos municipales. La coDA se rea-
liza con el propósito de aumentar los rendimientos del proceso. Siempre que 
sea posible, es muy importante en la codigestión elegir las mejores relaciones 
de mezcla para: a) favorecer interacciones positivas (por ejemplo, sinergismos 
positivos y balance de nutrientes y humedad); b) evitar la inhibición (amoníaco, 
productos de degradación de lípidos); y c) optimizar la producción de metano. 
En consecuencia, el proceso DA se hace más factible económicamente me-
diante la aplicación de la codigestión. Con coDA, se puede lograr 1 + 1> 2, es 
decir, la codigestión produce más biogás que la suma del biogás producido 
en las digestiones individuales. Es importante señalar que, en la mayoría de 
los casos, la coDA se lleva a cabo en un único digestor en el que una vez que 
se produjo una monodigestion. En consecuencia la mayor parte de la mejora 
en la producción de biogás es debida a la adición del segundo sustrato y el 
consecuente aumento de la carga orgánica (OLR, del ingles Organic Loading 
Rate) y no por os sinergismos positivos que eventualmente se puedan producir. 
Figura 10.2. Primeras referencias de la coDA con LD y RSU aparecidas al nal 
de los años setenta
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Las primeras referencias de la coDA se remontan al nal de los años seten-
ta tal como muestra la gura 10.2. Los trabajos de Hills (1979) y Hills y Roberts 
(1981), Fujita et al. (1980), Fisher et al. (1983) y Hashimoto (1983) en estos años 
fueron pioneros de este enfoque, aunque estas primeras investigaciones es-
taban más orientadas hacia la mejora de rendimientos y/o aspectos cinéticos, 
más que en aspectos energéticos.
Siguieron posteriormente los trabajos de Cecchi et al. (1988) y Mata-
Álvarez y Cecchi (1989), estudiando mezclas de la fracción orgánica de 
residuos orgánicos con lodos de depuradora. Pero no fue hasta bien avanzado 
el siglo XXI cuando la coDA experimentó un aumento de interés espectacu lar, 
tal como se señala en la gura 10.3. Un hecho notable es que de la totalidad de 
trabajos sobre codigestión, el 60 % se ha publicado durante el período 2013-
2016, mientras que sólo el 20 % de ellos se publicó antes del 2009.
Tal como señala la gura 10.4, los tres países que más han publicado sobre 
coDA han sido, por este orden, China (destacada), EEUU y España, a más dis-
tancia sigue Italia y más allá los demás. Si la referencia fuese per cápita, España 
ocuparía un primer lugar destacado que muestra que esta tecnología ha arrai-
gado profundamente en este país.
Al examinar el contenido de los documentos, parece que los sustratos más 
utilizados son los estiércoles (54 %), los lodos de depuradora (LD, 22 %) y la 
FORSU (11 %). Al mismo tiempo, los cosustratos más utilizados son industria-
les, principalmente agroindustriales, como residuos alimentarios y vegetales 
(FVW, del inglés, Food and Vegetable Wastes) o glicerol.
Figura 10.3. Evolución de los aproximadamente 1000 artículos publicados 
con las palabras co-digestión o codigestión en el título
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La mayoría de los estudios se han realizado a escala de laboratorio (83 %) 
o piloto (14 %) y sólo un 3 % se reeren a plantas a escala real. De los estudios 
de laboratorio un 60 % está dedicado a determinaciones de los potenciales de 
biometanización (BMP), es decir, estudios realizados en discontinuo.
10.3. Las deyecciones ganaderas como substrato principal
En las últimas décadas la DA se ha presentado como una alternativa eco-
nómica importante en el sector rural, especícamente como fuente de energía 
renovable. De esta forma, los estiércoles se han convertido en importantes 
materias primas para el proceso de DA. Sin embargo, la DA de los estiércoles 
se asocia a menudo con rendimientos pobres de biometanización, debido a 
las características de este residuo (dilución y alto contenido amoniacal). En 
este sentido, la coDA de los residuos ganaderos con otros sustratos ha estado 
presente como alternativa a la mejora de la eciencia del proceso y por lo tan to, 
a su viabilidad económica. De hecho, en Alemania, especialmente en Baviera, 
esta aplicación está fuertemente enraizada habiendo más de 4.000 diges-
tores instalados en granjas individuales. Este es el modelo más aplicado, pero 
Dinamarca, por ejemplo, sigue el de instalaciones de codigestión centraliza-
das, habiendo a nales de 2010 más de 20 (Mata-Álvarez et al. 2011).
Figura 10.4. Distribución de artículos en el mundo (hasta 2016)
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De los artículos referidos a la coDA de estiércoles, aproximadamente, 
alrededor del 50 % tratan del estiércol de cerdo y el otro 50 %, del de vaca. Los 
cosustratos principales para los purines de cerdo (PM, del inglés, Pig Manure) 
son residuos agrícolas, cultivos energéticos y los residuos agroindustriales. 
Entre ambos cubren casi el 60 % de los cosustratos del purín. Con referencia 
a los estiércoles de vacuno (CM, del inglés Cow Manure) este porcentaje en 
conjunto suma el 82 %, tal como muestra la gura 10.5. En esta misma gura 
se muestra el desglose de los residuos agroindustriales que se utilizan. Como se 
puede ver, en ambos casos la fracción FVW es la más abundante. 
Casi todos los esfuerzos en estos trabajos se centran en aumentar la 
producción de biogás, implementando nuevos cosustratos (47 %), optimizando 
las condiciones de operación (35 %) o cambiando la conguración del digestor 
(10 %). Además, la mayoría de los digestores funcionan en el intervalo mesólo 
y utilizan tanques agitados como digestores.
Figura 10.5. Porcentaje de artículos que describen la coDA de purines de cerdo (PM) o vacuno 
(CM) y que utilizan un determinado cosustrato (cilindros huecos de la izquierda). En los círculos 
de la derecha se representa el porcentaje de cada residuo agroindustrial en particular. FVW: 
Residuos vegetales y de comida; Gly: Glicerol; OMW: residuo del prensado de la aceituna
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La relación C/N es un indicador importante del buen funcionamiento de 
los sistemas de tratamiento biológico. Los residuos agrícolas contienen en ge-
neral bajos niveles de nitrógeno (alta relación C/N). Son sustratos con un pH 
bajo, una capacidad de tamponamiento pobre y, en muchas ocasiones, con un 
alto riesgo de acumulación de ácidos grasos volátiles (AGV) en el proceso de 
digestión. Por otra parte, los estiércoles contienen concentraciones relativa-
mente altas de amoníaco y, en consecuencia, relaciones C/N bajas, superando 
con creces las necesarias para el crecimiento microbiano y probablemente 
inhibiendo la digestión anaerobia. Así pues la coDA de estiércoles y otros re-
siduos orgánicos equilibran esta relación, manteniendo un pH estable para la 
metanogénesis. Esto es así ya que aumenta la capacidad tamponadora y por 
otra parte la concentración de amoníaco se diluye, superando de esta manera 
los problemas anteriormente mencionados.
Al margen de los numerosos trabajos que estudian esta relación, muchos 
otros publicados en este ámbito, hacen referencia a la inhibición causada 
por algunos iones como Na+, K+, NH4
+ o compuestos como el H2S o los poli-
fenoles, así como en alternativas que mantengan los sistemas de digestión 
estables a altas cargas orgánicas. 
Por otra parte, es importante apuntar que en la actualidad resulta difícil 
encontrar cosustratos para los purines que sean fáciles o relativamente fáciles 
de degradar, ya que la mayoría ya se están utilizando para la codigestión. Así 
pues, para una determinada área de interés, será necesario ir en busca de 
sustratos más complejos para utilizar en la coDA, Estos sustratos son difíciles 
de degradar debido a la presencia de sustancias poliméricas tales como los 
compuestos lignocelulósicos. Este hecho se reeja en las publicaciones 
cientícas que se han multiplicado en los últimos años y que conciernen 
al desarrollo de tecnología para aumentar su biodegradabilidad. Así, la 
búsqueda de pretratamientos adecuados para evitar que la hidrólisis sea una 
etapa limitante en la coDA ha aumentado drásticamente en los últimos años. 
La mayoría de los pretratamientos son mecánicos (incluyendo ultrasonidos) 
con un 33 % de ocurrencia, seguido de los térmicos (24 %) y químicos (21 %). 
La gura 10.6 muestra la evolución del número de artículos publicados sobre 
pretratamiento y la gura 10.7 muestra el porcentaje de tecnologías en los 
artículos publicados en los últimos años.
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Para nalizar este apartado mencionar que, si bien la coDA es un buen 
mecanismo para aumentar la productividad en los sistemas DA, la situación 
económica de los últimos años ha llevado a una reducción de la implantación 
de las plantas DA a nivel agrícola debido a la no viabilidad económica de los 
proyectos; hay que tener en cuenta que si los benecios del digestor se ba-
san únicamente en el valor de la electricidad que se va a producir, si deja de 
estar subvencionado el precio de venta de la electricidad como ha sucedido 
en diversos países, se compromete seriamente la obtención de benecios su-
cientes para compensar las inversiones realizadas. Se hace, pues, necesario 
buscar otros posibles ingresos como en algunos casos, los derivados de cré-
ditos de energía renovable, etiquetas verdes para la electricidad, etc. En todo 
caso, entre otras estrategias para mejorar la rentabilidad de la planta es con-
veniente localizar la planta cerca de las áreas de alta densidad de producción 
de materia prima (cosustrato) y, en donde sea posible, obtener ingresos por la 
venta del digestato como fertilizante. En cuanto a esta posibilidad, obviamen-
te el precio de venta estará en función de su calidad, aspecto relativamente 
poco estudiado en la literatura cuando se compara con la productividad de 
biogás (Astals et al. 2012).
?
?
??
??
??
??
??
???? ???? ???? ???? ???? ???? ???? ???? ???? ???? ????
??
??
???
??
???
???
???
???
???
??
??
??
???
???
???
??
???
??
??????????????????
Figura 10.6. Evolución del número de artículos cientícos que desarrollan el tema 
del aumento de la biodegradabilidad mediante algún tipo de pretratamiento
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10.4. Codigestión con lodos de estación depuradora de aguas residuales
Los lodos de depuradora (LD) ocupan el segundo lugar como sustrato 
primario para la codigestión anaerobia, con un 28 % del total de artículos 
publicados sobre coDA. Globalmente, el primer cosustrato para los LD, que 
representa más del 10 % de los artículos de coDA con LD, lo constituye la 
fracción orgánica de los residuos sólidos urbanos (FORSU), en nomenclatura 
anglosajona, OFMSW (Organic Fraction of Municipal Solid Waste), seguido de 
las grasas y aceites (FOG, del inglés, Fats, Oils and Greases) con un 7 % y con 
tendencia a la alza. 
Hay que tener en cuenta que los LD son un sustrato relativamente diluido 
(entre el 2 y 4 % en materia seca), lo que hace que los digestores de LD estén 
en cierta medida infrautilizados (en general sobre el 30 % de capacidad 
desaprovechada) si los comparamos con otros que digieren sustratos más 
concentrados como por ejemplo la FORSU. Este hecho ofrece oportunidades 
????????? ??
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Figura 10.7. Distribución en % del tipo de pretratamiento desarrollado en los artículos 
publicados. El tratamiento mecánico incluye los ultrasonidos
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para llevar a cabo una coDA dentro del digestor de lodos. Por otra parte, hay 
otras ventajas como por ejemplo la disminución de la inhibición provocada 
por los iones Na+ (contenido en los residuos de alimentos) y NH4
+ (contenido 
en los LD, en especial los secundarios). La mezcla de LD y FORSU, trae como 
consecuencia una dilución de estos iones, por lo que, de alguna manera, 
disminuye la posible inhibición o, lo que es lo mismo, aumenta el rendimiento 
de la coDA por encima de la digestión individual de los cosustratos.
La coDA de LD y FORSU se ha estudiado extensamente en la literatura 
cientíca y con creciente intensidad, como puede observarse en las publica-
ciones de esta coDA a partir del año 2000 (gura 10.8, línea azul). 
Este interés derivado del hecho del aumento de productividad de biogás 
por el simple hecho del aumento de carga orgánica, ha comportado que el 
número de artículos haya crecido de forma espectacular en los últimos años. 
En la práctica también ha crecido el número de implementaciones, aunque 
no hayan sido reportadas en la literatura. Esto es debido en general, al relati-
vamente poco interés que suscita la realización de una publicación entre los 
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Figura 10..8. Artículos coDA lodos EDAR desde el 2000. Paralelismo con los que utilizan FOG 
como cosustrato. La línea azul se reere a la coDA de LD con FORSU, mientras que la naranja se 
reere a los artículos de coDA de LD con FOG
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técnicos de una determinada compañía, como contraposición a lo que sucede 
en el mundo académico.
En cuanto a la codigestión con FOG, debe observarse que este es un 
cosustrato complejo para su digestión debido a la inhibición producida por 
los ácidos grasos de cadena larga (LCFA, del inglés, Long Chain Fatty Acids) 
que se producen, la baja solubilidad de la FOG, la otación de los lodos y las 
posibilidades de obstrucción de los sistemas de líquido y gas. Sin embargo, los 
FOG tienen un potencial bioquímico de metano (BMP, del inglés, Biochemical 
Methane Potential) muy alto, de aproximadamente 0,7 a 1,0 L CH4 /gSV, lo que 
los hace muy atractivos para aumentar la producción de biogás del digestor. 
Por otra parte, hay que tener en cuenta que los FOG se producen en las 
plantas de depuración de aguas residuales y que normalmente son trans-
portados a un gestor de residuos para su tratamiento. El hecho de poder 
codigerirlos en el propio digestor de la planta es muy interesante por el ahorro 
en transporte y gastos de tratamiento que comporta. Sin embargo, habrá que 
resolver totalmente los puntos mencionados anteriormente antes de que sea 
una codigestión segura y viable. La línea naranja de la gura 8 muestra los ar-
tículos publicados de coDA con lodos de depuradora en comparación con los 
publicados de la coDA LD-FOG (línea azul).
En los siguientes subapartados se describen algunas aplicaciones de la 
coDA en las que el Dpto. de Ingeniería Química de la Universidad de Barcelona 
ha estado involucrado.
10.4.1. Codigestión de LD con FORSU
La codigestión de LD con FORSU fue la primera en describirse en la lite-
ratura cientíca con este nombre (coDA) y fue diseñada especícamente para 
aumentar el rendimiento de la codigestión por encima del que se obtenía en 
las digestiones de los sustratos individualmente (Cecchi et al. 1988). Los pri-
meros experimentos fueron llevados a cabo en planta piloto y se escalaron a 
planta real, con un caudal de aguas residuales de 24.000 m3/d y una entrada de 
FORSU seleccionada en origen de 20 t/d. La Universidad de Barcelona colabo-
ró activamente con la Universidad de Venecia en este tema.
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Los resultados se muestran en la tabla 10.1.
Tabla 10.1.  Condiciones de operación y rendimientos de la monodigestion de 
LD y codigestión con FORSU
Parámetro Monodigestión(Solamente LD) Codigestión
HRT, días 37,2 35,6
TS, g/kg 36,0 41,0
TVS, %TS 62 37
OLR, kgTVS/m3d 0,53 0,78
SGP, m3/kgTVSa 0,13 0,43
GPR, m3/m3d 0,07 0,33
pH 6,9 7,2
TA (pH 6), mgCaCO3/l 1865 3058
Como puede observarse, la tasa de producción volumétrica de biogás 
(GPR, del inglés, Gas Production Rate) se triplicó aproximadamente al pasar de 
mono a codigestión. Similarmente, la producción especíca de biogás (SGP, 
del inglés, Specic Gas Production) pasó de 0,13 a 0,43 m3/kg SVT, al aumentar 
la carga orgánica de 0,53 a 0,78 kg SVT/(m3.d) (Cecchi et al. 1994, Pavan et al. 
1998, 2000).
También se estudió la codigestión en planta real en condiciones de tem-
peratura mesofílica y termofílica. La tabla 10.2 muestra los resultados, en 
que se observa que, a pesar de una tasa de carga orgánica menor (OLR), las 
condiciones termofílicas ofrecieron un rendimiento mayor en términos de 
producción volumétrica de biogás (GPR) y producción especíca (SGP). Los pa-
rámetros de estabilidad del digestor como la alcalinidad,(TA, del inglés, Total 
Alkalinity) y la concentración de ácidos grasos volátiles (VFA, del inglés, 
Volatile Fatty Acids) mostraron un perfecto comportamiento de la digestión.
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Tabla 10.2.  Codigestión Lodos-FORSU en condiciones mesofílicas y termofílicas 
(Pavan et al. 2000)
Parámetro Resultados T mesofílica Resultados T termofílica
OLR, kgTVS/m3d 1,62 1,28
SGP, m3/kgTVSa 0,35 0,55
GPR, m3/m3d 0,56 0,70
pH 7,2 7,6
TA (pH 6), mgCaCO3/l 1073 1444
VFA, mgCOD/l 270,1 267,8
NH3, gN/l 0,42 0,69
10.4.2. Codigestión glicerol-purines y glicerol-lodos de depuradora
Otro estudio que se realizó en el Departamento fue la codigestión de 
purines de cerdo - glicerol. La producción de biodiésel conlleva la producción 
de un 10 % de glicerol como coproducto. En Europa actualmente existen unas 
120 plantas de biodiésel, con una capacidad de producción de 21 millones 
de toneladas anuales (Eurostat 2017). Así pues, el glicerol es un cosustato 
abundante para la codigestión.
La gura 10.9 muestra la evolución de los artículos publicados con re-
ferencia a la coDA de glicerol con lodos de depuradora y con purines de 
cerdo. La evolución es coherente con la de la coDA en general, aumentando 
notablemente en los últimos años, en especial la que involucra a los LD. 
La codigestión de glicerol con lodos de depuradora exige un control de 
la dosis de glicerol alimentada para impedir problemas causados por la sobre-
carga de glicerol. El objetivo es aumentar la producción de biogás sin afectar la 
estabilidad de la digestión. En este sentido es aconsejable un control automáti-
co de la dosicación (Jensen et al. 2014).
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10.5. La codigestión y la dinámica microbiana
El desarrollo de técnicas moleculares (FISH, PCR, DGGE, RFLP, etc.) ha esti-
mulado recientemente el estudio de la dinámica microbiana. En general, tanto 
en la DA como en la coDA hay más conocimiento de la comunidad bacteriana 
(Firmicutes, Bacteroidetes, Acinetobacter, etc.) que la de archaea (Acetoclasticas, 
Hidrogenotrócas, etc.). En los artículos publicados examinados, la mayoría de 
estudios tienden a correlacionar la comunidad microbiana con las condiciones 
de operación (tasa de carga orgánica (OLR), Temperatura, pH, Ácidos Grasos 
Volátiles o AGV); la composición del alimento; la identicación de la interac-
ción entre bacterias y archaea y la búsqueda de nuevas especies bacterianas. 
Los hechos observados más relevantes son los siguientes (Gómez-Romero 
et al. 2014, Owamah et al. 2014, Jang et al. 2015):
• La dinámica de los metanógenos está más afectada por la concentración 
de AGV y de NH4
+ que por la adición de cosubstrato.
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Figura 10.9. Número de artículos cientícos sobre codigestión de glicerol-lodos depuradora 
(línea azul) y glicerol-purines de cerdo (línea roja)
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• La población bacteriana parece más afectada que la metanogénica por 
la adición de un cosustrato.
• La diversicación de sustratos da lugar a una comunidad microbiana 
más versátil y robusta.
Lo que indicaría que la coDA produce una interacción positiva entre la 
comunidad microbiana (Di Maria y Baratta 2015, Tomazetto et al. 2014).
10.6 La modelización de la coDA
La consecución de una operación estable de la codigestión, junto con la 
obtención de un rendimiento máximo del proceso no es simple y requiere 
un amplio conocimiento de la interconexión de las reacciones bioquímicas 
involucradas en la conversión de los sustratos. En este sentido la modelización 
puede de forma muy signicativa ayudar en estos aspectos. De esta manera, la 
modelización puede:
• Predecir los cambios que se producen en el comportamiento del diges-
tor al añadir un cosustrato
• Evitar las sobrecargas (estimar el máximo % de cosustrato en la mezcla 
alimento).
• Optimizar la mezcla entre los sustratos.
• Ahorrar tiempo y dinero en los experimentos de laboratorio, planta pilo-
to y en algunos casos de pruebas a nivel planta industrial. 
Este potencial se ha reejado también en los estudios que sobre codiges-
tión se han realizado estos últimos años. La gura 10 muestra esta evolución.
Señalar que el modelo ADM1 es el más utilizado dada su actual uni-
versalidad. El mayor problema en su aplicación es la calibración de un gran 
número de parámetros, lo que aconseja la utilización de valores por defecto 
de los máximos parámetros posibles. Algunos parámetros tales como los 
cinéticos, las concentraciones iniciales y su distribución o el fraccionamiento 
(soluble/particulado) son críticos e inuencian los resultados sustancialmente, 
por lo que deberán estimarse con la mayor precisión que sea posible.
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Otros modelos publicados son de aplicación mucho más limitada, al diferir 
en objetivos, aplicabilidad, nivel de complejidad, etc.
10.7. Conclusiones e investigaciones a desarrollar
Como conclusión de este trabajo se citan los puntos más importantes 
referentes a la codigestión anaeróbica (coDA) y se apuntan algunas líneas a 
desarrollar en el futuro.
• La coDA es una opción muy atractiva tanto desde el punto medioam-
biental como económico, pero debe ser estudiada adecuadamente.
• Hasta la fecha se han publicado cerca de 1.000 artículos sobre coDA, con 
más del 80 % realizados a escala de laboratorio (60 % BMP).
• Los residuos tipo estiércol, seguidos por los lodos de depuradora (LD) 
son los sustratos más utilizados para la coDA (necesidad aumento pro-
ducción biogás).
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Figura 10.10. Número de artículos cientícos publicados desde el año 2000 que incluyen 
la modelización de la coDA
La codigestión 22110
• Los principales cosustratos son residuos agroindustriales, elegidos por 
su disponibilidad, características y proximidad.
• Los cosustratos fácilmente biodegradables son cada día más limitados. 
Los más complejos se deben pretratar, por lo que hay que mejorar esta 
opción.
• Se precisa más investigación para conocer los efectos de la adición de 
cosustratos en cuanto a cinética y estabilidad del proceso. 
• La modelización es una herramienta muy poderosa y es preciso trabajar 
más en esta área para simplicar su aplicación. El modelo ADM1, pese a 
su complejidad, parece el más adecuado para predecir las interacciones 
que ocurren en la coDA.
• Se precisan más datos de investigaciones orientadas que puedan con-
ducir a una mejora de la modelización, en particular aquellos aspectos 
relacionados con posibles sinergias e inhibiciones.
• La codigestion de LD y FOG es una opción interesante por su alto 
BMP y otros factores de coste. Se necesitan, sin embargo, más datos 
que aporten luz sobre la identicación de las condiciones óptimas del 
digestor (carga, ujo, cantidad de cosustrato, etc.) y sobre la reducción 
de la inhibición por ácidos grasos de cadena larga (LCFA), por ejemplo, 
con pretratamientos o con la introducción de cosustratos sobre los que 
se puedan adsorber los LCFA.
• En las investigaciones sobre la coDA se precisa desarrollar más informa-
ción de los efectos sobre los digestados (calidad y características) ya que 
son muy importantes en su aplicación práctica 
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11.1. Bioeconomía
La actual economía basada en el petróleo presenta una serie de retos so-
ciales y económicos, relacionados con el incremento de la población en los 
próximos años, la escasez de recursos y materiales, presiones medioambien-
tales y el cambio climático, que reclaman una economía más sostenible. En 
este sentido, la Unión Europea, los Estados Unidos y más de 30 países de todo 
el mundo están dedicando esfuerzos para conseguir una transición desde 
la economía del petróleo hasta una economía más sostenible, denominada 
bioeconomía.
La bioconomía está basada en el uso de biomasas renovables como 
materias primas, en vez de materias primas procedentes de fuentes fósiles, 
con el objetivo de producir un amplio espectro de productos de alto valor 
añadido (alimentos, piensos, fertilizantes, productos químicos, biomateriales, 
etc.) y bioenergía (electricidad, calor, biocombustibles). La bioeconomía 
abarca diversos sectores como la agricultura, pesca, alimentación, papel, y 
partes de las industrias química, biotecnológica y energética. En la actualidad, 
la bioeconomía genera una facturación anual de alrededor de 2 billones de 
euros y genera más de 17 millones de empleos (Ronzon et al. 2015).
Dentro de la bioeconomía, se integran las biorenerías que se denen 
como instalaciones industriales que tienen como objetivo la transformación 
de la biomasa en un amplio espectro de productos. La biomasa renovable es la 
materia prima de la biorenería, como el petróleo es la materia prima de una 
renería. La biomasa son recursos biológicos como los cultivos tradicionales, 
residuos orgánicos de origen agrícola, ganadero, forestal, industrial y/o urbano. 
Para conseguir esta amplia gama de productos, las biorenerías integran en 
una misma instalación distintos procesos que pueden ser físicos, químicos, 
termo-químicos o biotecnológicos.
valor, como los PHA (bioplásticos) o el ácido caproico, son descritos como 
posibles conguraciones de biorenerías integradas en las estaciones de 
depuración de aguas residuales.
Biorenerías a partir de lodos de EDAR 22711
Las industrias tradicionales, basadas en la economía del petróleo, 
pueden convertirse en biorenerías mediante el aprovechamiento de sus 
subproductos para la obtención de nuevos productos de valor añadido. Así, 
una industria dedicada a la fabricación de zumos envasados, puede reutilizar 
sus subproductos (corteza de naranja, pulpa, concentrados, etc.) para la 
obtención simultánea de otros productos, como el limoneno, piensos y biogás, 
en la misma instalación de elaboración de los zumos.
El objetivo del presente capítulo es la revisión de las distintas posibilidades 
de biorenerías que podrían desarrollarse a partir de la digestión anaerobia 
de los lodos generados en las estaciones depuradoras de aguas residuales 
(EDAR). En concreto, se centra en la estrategia de la separación de las fases 
de la digestión anaerobia para obtener una corriente rica en ácidos grasos 
volátiles (AGV), que pueden ser utilizados como fuente de carbono para 
la obtención biológica de productos de alto valor añadido, como son los 
polihidroxialcanoatos (PHA) para la fabricación de bioplásticos o la obtención 
de ácido caproico como comodite químico para la fabricación de distintos 
productos. 
11.2. EDAR convertidas en biorenerías
El objetivo principal de una EDAR es el tratamiento de las aguas 
residuales urbanas y/o industriales con el objetivo de eliminar su contenido 
en materia orgánica y nutrientes (nitrógeno y fósforo) antes de ser vertidas 
al medio receptor. El sistema de fangos activos es el tratamiento biológico 
más común utilizado en las EDAR, debido a su buen funcionamiento y a su 
elevada efectividad, aunque también se caracteriza por su elevado consumo 
energético, representando alrededor del 40 % de la energía total consumida en 
el proceso de depuración de las aguas residuales (Guo et al. 2010). El consumo 
total de energía consumida en una EDAR depende de muchos factores, 
como es el tamaño de la EDAR, su diseño y operación, de la composición del 
agua residual, la calidad nal del agua depurada, y otros factores locales. En 
general, el ratio de consumo de energía se sitúa entre 0,3-0,6 kWh por metro 
cúbico de agua tratado. La digestión anaerobia de los lodos de EDAR permite 
producir una fuente de bioenergía en forma de biogás, que puede utilizarse 
Depuración de aguas residuales: digestión anaerobia228
para producir electricidad y calor, pudiendo abastecer entre el 30-70 % de 
las necesidades energéticas del tratamiento de las aguas residuales (Silvestre 
et al. 2015). En algunas EDAR, la fracción sólida de los lodos digeridos es 
valorizada agronómicamente como enmienda orgánica. En estos casos, 
según la denición de biorenerías descrita en la sección anterior, estas EDAR 
podrían encajar dentro del concepto de biorenerías, ya que valorizan sus 
subproductos, es decir, los lodos de EDAR para la producción de enmiendas 
orgánicas y bioenergía. 
La aplicación de biorenerías más complejas en el ámbito de la depura-
ción de las aguas residuales, se basa en el uso del carbono y nutrientes del 
agua residual como materia prima para transformarlo en un amplio abanico 
de productos de mayor valor añadido. Partiendo del agua residual inicial 
como materia prima, y teniendo en cuenta la aplicación tanto de procesos 
químicos, físicos y biológicos, así como el producto nal a obtener, se vislum-
bran múltiples conguraciones de biorenerías. El presente capítulo se centra 
en las biorenerías anaerobias donde el proceso de la digestión anaerobia 
sirve como pieza central para la producción de productos de valor añadido.
El proceso de digestión anaerobia convencional está compuesto por tres 
corrientes distintas, la corriente de lodos de EDAR, el digerido y la corriente 
gaseosa, el biogás. Según la corriente que se seleccione, y aplicando nuevos 
procesos, se pueden obtener distintos productos de valor añadido. Cada 
uno de los procesos se pueden clasicar en distintas plataformas, así en la 
plataforma de carboxilatos se considera el uso de los lodos para la producción 
de una corriente de AGV (productos intermedios del proceso de la digestión 
anaerobia), que pueden utilizarse como materia prima (fuente de carbono) 
para la obtención de bioplátiscos o bioquímicos. La plataforma de digeridos, 
aprovecharía el contenido en nutrientes que aún posee esta corriente, para la 
obtención de otros bioproductos, como son las microalgas. La plataforma de 
biogás tendría como objetivo utilizar como materia prima el biogás para el uso 
tanto del CO2 y CH4 como precursores químicos gaseosos para la producción 
de otros compuestos como el grafeno, bioplásticos y/o bioquímicos.
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11.3. Plataformas de carboxilatos: producción de PHA y AGCM
La plataforma de los carboxilatos se basa en la producción de ácidos 
grasos volátiles a partir de la fermentación anaerobia de la biomasa, para su 
posterior uso como fuente de carbono para la fabricación de productos de 
mayor valor añadido como pueden ser la polihidroxialcanoatos (PHA) (bioplás-
ticos) o ácidos grasos de cadena media (AGCM), como el ácido caproico (Agler 
et al. 2011).
11.3.1. Fermentación anaerobia de lodos de EDAR
La digestión anaerobia es un proceso biológico que puede considerarse 
compuesto por cuatro etapas: (1) desintegración e hidrólisis, (2) acidogéne-
sis, (3) acetogénesis y (4) metanogénesis (gura 11.1), durante las cuales la 
materia orgánica va transformándose en distintos compuestos intermedios 
hasta convertirse en biogás (metano y dióxido de carbono). El proceso posee 
una microbiología compleja, en la que intervienen distintas poblaciones mi-
crobianas con una relación simbiótica entre ellas. Los tres grupos trócos más 
importantes son las bacterias acidogénicas, las acetogénicas y las metanogé-
nicas. 
La desintegración y la hidrólisis (1) son procesos extracelulares en los 
que la materia orgánica particulada se convierte en compuestos solubles. Du-
rante la desintegración, la materia orgánica se divide en proteínas, lípidos y 
carbohidratos y posteriormente, estos compuestos se hidrolizan a aminoáci-
dos, ácidos grasos de cadena larga y azúcares, respectivamente. En la segunda 
etapa o acidogénesis (2), los aminoácidos y los azúcares son reducidos a áci-
dos grasos volátiles de cadena corta (AGV), hidrógeno, amonio y dióxido de 
carbono, mientras que los ácidos de cadena larga son reducidos a acético e 
hidrógeno. Los AGV principales son el ácido propiónico, ácido butírico y ácido 
valérico. Durante la acetogénesis (3), los AGV se transforman en ácido acéti-
co por medio de las bacterias acetogénicas. Este tipo de bacterias crecen y 
desarrollan su actividad microbiana en una relación simbiótica con las meta-
nogénicas hidrogenotrócas de la siguiente etapa, que consumen el H2 que las 
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acetogénicas producen. Finalmente, durante la última etapa o metanogénesis 
(4), el acético y el dióxido de carbono, este último mediante la reducción por 
el hidrógeno, se transforman en metano. Este proceso se desarrolla por medio 
de las bacterias metanogénicas que son algunas de las bacterias más antiguas 
y se agrupan dentro del dominio de las Arqueobacterias. 
En un proceso de fermentación anaerobia, el objetivo es recuperar los 
AGV producidos durante la etapa acidogénica y acetogénica, evitando su 
transformación a biogás. Por lo tanto, es necesario aplicar estrategias de 
operación que minimicen el crecimiento y la actividad de las poblaciones 
metanogénicas, y maximicen la recuperación de los AGV. El proceso de fer-
mentación anaerobia a partir del proceso de digestión anaerobia se lleva a 
cabo mediante procesos de cultivos mixtos. Las ventajas principales de los 
cultivos mixtos respecto al uso de cultivos puros están relacionadas con la no 
necesidad de esterilización, el no uso de enzimas especícas, así como el uso 
de materia prima sin coste, como podrían ser los lodos de EDAR. Estas venta-
Figura 11.1. Etapas del proceso de digestión anaerobia
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jas operacionales repercuten directamente en un menor coste de operación y 
de inversión de los sistemas de producción. Por otra parte, los cultivos mixtos 
pueden presentar una baja selectividad del producto, así como velocidades 
de producción menores respecto al uso de cultivos puros. Además, la pos-
terior separación y puricación del producto obtenido requerirá procesos 
más complejos. Por lo tanto, es necesario aplicar estrategias de operación 
adecuadas que minimicen las desventajas de los cultivos mixtos respecto a 
los cultivos puros (Bengtsson et al. 2008a).
Según el uso posterior de los AGV obtenidos mediante la fermentación 
anaerobia, será adecuado obtener una concentración y perl de AGV (tipo-
logía) especíca. La tipología del sustrato (composición en proteínas, lípidos 
y carbohidratos) es uno de los parámetros que mayor inuencia tiene sobre 
el resultado nal de la fermentación. Por otra parte, en lo que respecta a los 
parámetros de operación de los fermentadores, (1) el tiempo de retención 
hidráulico (TRH), (2) la velocidad de carga orgánica (VCO), (3) pH y (4) la tempe-
ratura son parámetros de importancia para dirigir el proceso de fermentación 
hacia una concentración y perl de AGV especícos (Lee et al. 2014)
11.3.1.1. Tiempo de retención hidráulico
Durante el proceso de fermentación anaerobia es necesario reducir el 
TRH respecto a los valores que se suelen utilizar en procesos de digestión 
anaerobia convencional, con el objetivo de reducir la actividad de las po-
blaciones metanogénicas, y evitar el consumo de los AGV producidos en la 
etapa acidogénica (gura 1.2). Los valores del TRH se sitúan entre 0,5-10 días, 
en función de la tipología de sustrato y su concentración de sólidos totales 
(Lee et al. 2014). En general, cuanto mayores son los TRH mayores son las 
producciones de AGV, aunque valores superiores pueden presentar un 
estancamiento en la producción de AGV respecto a un TRH menor. En la gura 
11.2 se presenta la evolución cualitativa de la producción de AGV y biogás 
en función del TRH aplicado, así el TRH óptimo será aquel que maximice la 
producción de AGV que coincidirá con la mínima producción de biogás. El 
perl de los AGV también depende del TRH aplicado. 
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11.3.1.2. Velocidad de carga orgánica
La velocidad de carga orgánica es la cantidad de sustrato, expresado en 
términos de DQO, SV, SSV o DOC que se alimenta diariamente al digestor por 
unidad de volumen de reactor. En general, conforme se incrementa la VCO 
se encuentra un incremento lineal en la producción de los AGV, hasta que 
llega a un valor, que mayores VCO pueden producir un estancamiento en la 
producción de los AGV, o incluso un descenso en su concentración (gura 
11.3) (Okten et al. 2006, Rincón et al. 2008). La VCO óptima varía según las 
características reológicas de los sustratos. Elevadas concentraciones de VCO 
pueden provocar limitación en la transferencia de materia entre el sustrato y 
las poblaciones bacterianas, reduciendo la concentración nal de AGV (Lim 
et al. 2008). La frecuencia de alimentación también es un parámetro impor-
tante para la producción de los AGV, así mayores frecuencias de alimentación 
a lo largo del día se asocian con mayores producciones de AGV. El perl de 
los AGV obtenido también varía con el incremento de la VCO.
Figura 11.2. Evolución de la producción de los AGV y el biogás en función del tiempo 
de retención hidráulico aplicado durante el proceso de fermentación anaerobia
Biorenerías a partir de lodos de EDAR 23311
11.3.1.3. pH
El pH tiene inuencia sobre la concentración total de los AGV, así como 
sobre su composición (tipología de AGV producido). Según la tipología de 
sustrato, se ha encontrado rangos de pH óptimos diferentes, así, en el caso 
de lodos de EDAR, pH entre 8-11 (condiciones alcalinas) resultaron más 
adecuados para incrementar la solubilización de la materia orgánica, y por lo 
tanto, la concentración total de AGV (Hwu et al. 2009, Zhang et al. 2009).
En un proceso de fermentación anaerobia que no se controle el pH, es 
decir, sin adición de químicos que fuercen la operación a distintos pH, la 
composición del sustrato, así como las condiciones de operación (TRH, VCO 
y temperatura) serán determinantes en el pH nal que se establezca en el 
proceso fermentativo. La composición de los AGV depende también del pH 
de operación, aunque a su vez el ácido dominante, también dependerá de 
la composición (lípidos, carbohidratos y proteínas) del sustrato. En la gura 
11.4 se presenta la distribución de los AGV aplicando las mismas condiciones 
de operación (TRH:10 días, VCO: 14 KgSV/m
3d, temperatura 55 ºC) y el mismo 
sustrato (mezcla codigestión elevado contenido en lignocelulósica) pero 
Figura 11.3. Evolución de la producción de los AGV en función de la velocidad de carga 
orgánica (VCO) aplicada en un proceso de fermentación anaerobia
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forzando pH distintos. A pH por debajo de 3,6 el ácido acético es el ácido 
mayoritario, y cuando el pH se incrementa a valores superiores, se propicia la 
generación de ácido butírico en proporciones similares al ácido acético.
11.3.1.4. Temperatura
La fermentación anaerobia puede llevarse a cabo en distintos rangos 
de temperatura, clasicados como psicrólo (4-20 ºC), mesólo (20-50 ºC), 
termólo (50-60 ºC) y hipertermólo (60-80 ºC). En general, aumentos de tem-
peratura desde el rango psicrólo al mesólo incrementan la producción de 
AGV (Zhang et al. 2009). El efecto sobre la producción de AGV cuando se cam-
bian de temperaturas mesólas a termólas o hipertermólas no está claro, 
existiendo resultados contradictorios en la literatura especíca, indicando la 
Figura 11.4. Composición porcentual de distintos ácidos producidos mediante un proceso de 
fermentación aplicando un mismo sustrato y mismas condiciones de operación pero variando 
el pH de operación
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dependencia de otros factores como la tipología de los sustratos y otras con-
diciones de operación como el TRH y el pH sobre la concentración y perl de 
los AGV obtenidos mediante un proceso de fermentación anaerobia (Lee et 
al. 2014). La temperatura también tiene inuencia sobre las condiciones de 
equilibrio líquido-gas del CO2 y CH4 generado durante el proceso, por lo tanto 
también tendrá inuencia sobre el pH natural que se establezca durante la fer-
mentación anaerobia, y con ello también la concentración y perl de los AGV 
que se generen. 
11.3.2. Producción de PHA a partir de cultivos mixtos
Los plásticos son polímeros con diversas aplicaciones en diferentes 
industrias, como la farmacéutica o alimentaria, sobre todo aplicaciones de 
embalaje, sustituyendo al vidrio y al papel, debido a su versatilidad, ligereza, 
resistencia, economía y durabilidad. Se producen alrededor de 280 millones 
de toneladas de plásticos anualmente en el mundo (Brockhaus et al. 2016). Los 
polímeros derivados de la industria petroquímica perduran en la naturaleza 
por largos periodos de tiempo, debido a la fórmula molecular que los hace 
recalcitrantes y resistentes a la biodegradación. Esto provoca que se acumu-
len en el medio produciendo a su vez importantes cantidades de tóxicos 
perjudiciales para el medio ambiente (Verlinden et al. 2007).
La alternativa a los plásticos no biodegradables podrían ser los bioplás-
ticos. Los bioplásticos se consideran como plásticos producidos a partir de 
materiales renovables y que son biodegradables. Existen distintos plásticos 
que pueden provenir de materiales renovables pero que no son biodegrada-
bles, como la poliamida, o bien plásticos producidos a partir de fuentes fósiles 
como la policaprolactona pero que son biodegradables.
Existen distintos tipos de bioplásticos en función de la materia prima 
y proceso por el cual se generan, como los bioplásticos producidos a partir 
de almidón, materiales a partir de la celulosa cellophone, ácido poliláctico y 
los polohidroxialcanoatos (PHA). Estos plásticos tienen características físicas 
similares a los plásticos derivados del petróleo, pero tienen la ventaja de 
que pueden ser sintetizados a partir de fuentes de carbono renovables, son 
biodegradables y son biocompatibles (no causan efectos tóxicos). 
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Los PHA pertenecen a la familia de los poliésteres biodegradables termo-
plásticos. Se sintetizan a partir de bacterias que los acumulan en su interior 
cuando crecen a partir de sustratos ricos en carbono, como los ácidos grasos 
volátiles. Este tipo de bacterias, en condiciones de crecimiento desequilibra-
das, y bajo limitación de nutrientes son capaces de almacenar en su interior los 
PHA en estado amorfo y formando gránulos. Existen más de 300 especies que 
son capaces de almacenar PHA. En la actualidad, los PHA se fabrican a nivel 
industrial a partir de cultivos puros de bacterias modicadas genéticamente, 
y utilizando como materia prima sustratos puros. En estas condiciones se pue-
den alcanzar producciones de PHA de 100g/L en 40h con un contenido del 
90 % de PHA (Lopar et al. 2013, Laycock et al. 2014).
El principal inconveniente es su elevado precio de producción, entre 
20-80 % más altos que los obtenidos de fuentes no renovables, dicultando 
su penetración en el mercado. Los factores que más inuyen en su elevado 
coste de producción se encuentran en el coste energético necesario para la 
esterilización del proceso, el rendimiento del PHA por sustrato, la ecacia del 
proceso de puricación y el coste de la materia prima. El sustrato (materia 
prima) puede representar incluso el 50 % del coste de producción (Nonato 
et al. 2001). 
Alternativamente, la producción de PHA se puede llevar a cabo mediante 
cultivos mixtos, ofreciendo una serie de ventajas respecto a los cultivos puros, 
como la no necesidad de esterilidad (Arcos-Hernández 2013), y el uso de una 
fuente de carbono procedente de corrientes residuales. Salazar et al. (2010) 
indican que los rendimientos obtenidos por los cultivos mixtos pueden ser si-
milares a los puros a partir de lodos activos, demostrando que la producción 
de PHA a partir de residuos orgánicos, como los lodos de EDAR, podría ser una 
solución innovadora que reduce notablemente los costes del proceso, es ami-
gable con el medio ambiente y presenta estrategias de operación más exibles.
Las etapas para la producción de PHA a partir de cultivos mixtos son: (1) 
obtención de la corriente de AGV; (2) fase de enriquecimiento de la biomasa y (3) 
fase de acumulación de PHA. Los lodos de EDAR se someten a un proceso de fer-
mentación, y la corriente de AGV obtenida es utilizada como fuente de carbono 
para alimentar el reactor de enriquecimiento y el reactor de acumulación. En el 
reactor de enriquecimiento se selecciona la biomasa con capacidad de acumula-
ción de PHA, y posteriormente es utilizada para la acumulación de PHA.
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11.3.2.1. Fase de enriquecimiento de la biomasa
La fase de enriquecimiento de la biomasa acumuladora de PHA se suele 
llevar a cabo en un reactor secuencial discontinuo (SBR Sequencing Batch 
Reactor). La estrategia de operación consiste en aplicar una presión selectiva 
para promover de forma natural el crecimiento y supervivencia de aquellos 
microorganismos capaces de acumular en su interior PHA. Esta presión está 
relacionada con el papel que juegan los PHA como reserva de fuente de 
carbono y energía cuando no hay sustrato disponible en el medio líquido.
El proceso se inocula con biomasa mixta procedente del proceso bio-
lógico de los fangos activos. La estrategia de presión más efectiva se conoce 
con el nombre de régimen de saciedad-hambruna. Al inicio de la operación 
se añade un pulso de sustrato (fuente de carbono), y el periodo de tiempo 
en el que el sustrato está presente se conoce como periodo de saciedad. 
Durante el periodo de saciedad los microorganismos pueden utilizar la 
fuente de carbono, y nitrógeno para crecer y/o almacenar el sustrato en 
forma de polímero en su interior. Una vez el periodo de saciedad termina, 
es decir, se consume toda la fuente de carbono presente, empieza el periodo 
de hambruna, en el cual los microorganismos que almacenaron el sustrato 
como PHA pueden usar el biopolímero como fuente de carbono y energía 
para crecer y sobrevivir, mientras que aquellas especies que no poseen la 
capacidad de acumulación de PHA, no podrán sobrevivir a estas condiciones, 
y terminarán desapareciendo de la biomasa inicial. Aplicando este régimen 
de operación sucesivamente se consigue enriquecer la biomasa inicial con 
bacterias acumuladoras de PHA. En la fase de enriquecimiento es necesaria 
la presencia de nutrientes y oxígeno para el crecimiento de los microorga-
nismos (Alburquerque 2007). La adición de ácido acético como fuente de 
carbono propicia la formación de polihidroxibutirato (PHB), mientras que la 
adición de ácido propiónico propicia la acumulación de polihidroxivalerato 
(PHV). Desde el punto de vista comercial, interesa la formación simultá-
nea del copolímero PHBHV, por lo que la mezcla de AGV utilizada como fuente 
de carbono debería ser una matriz formada por diversos ácidos como ácido 
acético, propiónico y/o valérico (García-Torreiro et al. 2016). 
El éxito de la estrategia de presión aplicada se centra en la distribución de 
tiempos entre el periodo de saciedad y el periodo de hambruna, que debería 
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ser menor de 0,21 h/h (Alkaya and Demirer 2011, Abuquerque et al. 2011). 
El tiempo del ciclo, el TRH y el TRC también son parámetros importantes que 
inuyen en la obtención de una biomasa enriquecida en bacterias con capa-
cidad de acumulación de PHA. TRC entre 1-10 días maximizan la producción 
de PHA, ya que elevados TRC propician la aparición de un mayor contenido de 
inertes encareciendo el proceso de puricación posterior (Albuquerque et al. 
2007, Bengtsson et al. 2008b). 
Cada ciclo de operación se compone de distintas etapas entre las cuales 
se distribuye el tiempo total del ciclo: (1) llenado; (2) reacción (saciedad-ham-
bruna); (3) extracción de la biomasa; (4) sedimentación biomasa; (5) extracción 
fase líquida. En la gura 11.5 se presenta el comportamiento de las distintas 
variables del proceso a lo largo de un ciclo de operación de 240 minutos. En 
este caso la etapa de saciedad-hambruna empieza en el minuto 20, justo 
en el momento en el que la fuente de carbono es añadida al reactor. Durante 
el periodo de saciedad, el ácido acético y el N-NH4
+ disminuyen, propiciando el 
Figura 11.5. Evolución cualitativa de distintas variables (ácido acético, biomasa, N-NH4
+, 
polihidroxibutirato (PHB)) a lo largo de un ciclo de operación 
durante la fase de enriquecimiento correspondiente a la producción de PHA 
mediante un proceso de cultivos mixtos
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crecimiento de la biomasa, así como el aumento de PHA debido a su acumula-
ción por parte de las bacterias acumuladoras de PHA. Una vez el ácido acético 
es consumido, empieza la fase de hambruna, en la cual las bacterias acumu-
ladoras de PHA lo consumen como reserva energética. La biomasa extraída al 
nal de cada ciclo estará enriquecida con biomasa con capacidad de acumular 
PHA, pero su contenido en ese momento en su interior será mínimo, por lo que 
será necesario aplicar otra fase de operación para maximizar el contenido de 
PHA en su interior antes de la etapa de extracción y puricación.
11.3.2.2. Fase de acumulación de PHA
El objetivo de la fase de acumulación de PHA consiste en aplicar una 
estrategia de operación que permita maximizar el contenido de PHA en el 
interior de las bacterias a partir de la biomasa previamente seleccionada 
en el reactor de enriquecimiento. La fase de acumulación de PHA se realiza en 
modo batch, adicionando pulsos de materia orgánica (AGV), y limitando el 
uso de nutrientes. En estas condiciones, las bacterias acumuladoras de PHA, 
utilizan la fuente de carbono para la producción de PHA en su interior como 
fuente de carbono y energía, debido a que la limitación de nutrientes no 
permite su crecimiento. El número de pulsos, así como la carga orgánica de 
los pulsos, es un parámetro importante a optimizar para conseguir maximizar 
la acumulación de los PHA en el interior de la biomasa (Seram et al. 2004, 
Albuquerque et al. 2011).
11.3.3. Producción de ácidos grasos de cadena media
Los ácidos grasos de cadena media se consideran aquellos ácidos carboxí-
licos que tienen en su estructura desde 6 carbonos hasta aproximadamente 
12 carbonos. Estos AGCM normalmente se producen a partir de fuentes fósi-
les o se extraen a partir de aceites naturales. El ácido caproico (seis carbonos) 
puede obtenerse mediante la fermentación anaerobia a partir de sustratos or-
gánicos, como pudiesen ser los lodos de EDAR. El ácido caproico tiene diversas 
aplicaciones como agente antimicrobiano en la industria farmacéutica, aditivo 
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alimentario en piensos, materia prima para la industria química y como posi-
ble precursor en la producción de biocombustibles. 
El ácido caproico puede obtenerse a partir de una fermentación 
anaerobia secundaria, mediante el proceso de β-oxidación inversa, y uti-
lizando etanol o ácido láctico como dador de electrones, y una fuente de 
AGV, principalmen te ácido acético. Durante el proceso bioquímico se gene-
ra ácido n-butírico y ácido n-caproico. En culturas puras, el microorganismo 
Clostridium Kluyvery es capaz de producir n-butírico y n-caproico a partir de 
ácido acético y etanol. A partir de cultivos mixtos también ha sido posible la 
obtención del ácido caproico, siendo en este caso, las condiciones de ope-
ración y la tipología de sustrato parámetros importantes para la generación 
del ácido caproico (Cavalcante et al. 2017).
Otra ventaja de la producción del ácido caproico reside en la posibilidad 
de poder utilizar etanol diluido procedente de la fermentación de residuos 
lignocelulósicos. El coste de puricación y concentración del etanol podría 
reducirse, al utilizar el etanol para la producción de ácido caproico, ya que 
el ácido caproico es menos soluble que el etanol, reduciendo el coste de 
puricación y extracción (Agler et al. 2012, Grootscholten et al. 2013a,b).
El pH es uno de los parámetros de operación más importantes para la 
producción estable del ácido caproico. PH cercanos a 7 se consideran los más 
adecuados para la maximización de la concentración de ácido caproico, pero 
por el contrario, este pH propicia la actividad de las arqueas metanogénicas 
acetogénicas, propiciando la competencia del ácido acético como fuente de 
carbono para la producción de biogás. Por otro lado, pH entre 5,0 y 6,0 pro-
pician la producción de ácido caproico y evitan la competencia debido a la 
actividad de las metanogénicas acetogénicas, pero en contra, a este pH los 
ácidos se encuentran en forma ionizada, teniendo un efecto tóxico sobre la 
biomasa implicada en el proceso. Para evitar la toxicidad por producción de 
producto, algunos autores sugieren la extracción en continuo del producto del 
medio como estrategia de operación (Ge et al. 2015).
 El TRH y el TRC juegan un papel importante en la producción del ácido 
caproico, debido a las distintas velocidades de crecimiento entre las pobla-
ciones metanogénicas y las acetogénicas. En este sentido, la reducción de TRH 
y TRC pueden llegar a ser una estrategia adecuada para reducir el crecimiento 
de las poblaciones metanogénicas (Grootscholten et al. 2013a).
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El proceso de elongación se puede llevar a cabo utilizando distintas con-
guraciones de reactores, siendo la conguración de reactor continuo de 
tanque agitado y los reactores de relleno con ujo ascendente los más uti-
lizados en los estudios encontrados en la literatura. Los reactores de relleno 
con ujo ascendente permiten operar a TRC y TRH distintos, incrementando 
la concentración de ácido caproico producido, aunque favoreciendo el pro-
ceso de toxicidad de la biota por la presencia del ácido caproico a pH entre 5-6 
(Grootscholten et al. 2013a,b).
11.4. Conclusiones
La fermentación anaerobia de los lodos de EDAR con el objetivo de pro-
ducir una corriente de ácidos grasos volátiles para su uso como materia prima 
para la obtención de productos de valor añadido podría convertirse en el co-
razón de posibles conguraciones de biorenerías en las EDAR. La corriente 
de AGV producida podría utilizarse para la obtención de polihidroxialca- 
noatos mediante un proceso biológico de cultivos mixtos a partir de la biomasa 
obtenida en el fango activo. Otra posibilidad es el uso de los AGV para producir 
ácidos grasos de cadena media, como el ácido caproico mediante procesos 
bio lógicos de elongación de cadena. En la actualidad la limitación de ambos bio -
procesos son la puricación y extracción de los componentes de valor, el PHA 
y el ácido caproico. 
Referencias
AGLER, M.T., WRENN, B.A., ZINDER, S.H., ANGENENT, L.T. (2011). Waste to bioproduct 
conversion with undened mixed cultures: the carboxylate platform. 
Trends in Biotechnology, 29, pp. 70-78.
AGLER, M.T., SPIRITO, C.M., USACK, J.G., WERNER, J.G., ANGENENT, L.T. (2012). Carbon chain 
elongation in reactor microbiomes: upgrading dilute ethanol to medium-
chain carboxylates. Energy Environmental Science, 5, pp. 5189–5192
Depuración de aguas residuales: digestión anaerobia242
ALBUQUERQUE, M., EIROA, M., TORRES, C., NUNES, B.R., REIS, M.A.M. (2007). Strategies for 
the development of a side stream process for polyhydroxyalkanoate (PHA) 
production from sugar cane molasses. Biotechnology, 130, pp. 411-421.
ALBUQUERQUE, M., MARTINO, V., POLLET, E., AVÉROUS, L., REIS, M.A. (2011) Mixed culture 
polyhydrxyalkanoate (PHA) production from volatile fatty acid (VFA)-rich 
streams: Eect of substrate composition and feeding regime on PHA 
productivity, composition and properties. Journal of Biotechnology, 151, 
pp. 66-76.
ALKAYA, E., DEMIRER, G.N. (2011). Anaerobic acidication of sugar-beet processing 
wastes: Eect of operational parameters. Biomass & Bioenergy, 35, 32-39.
ARCOS-HERNANDEZ, M. V., PRATT, S., LAYCOCK, B., JOHANSSON, P., WERKER, A., LANT, P. A. 
(2013). Waste activated sludge as biomass for production of commercial-
grade polyhydroxyalkanoate (PHA). Waste and Biomass Valorization, 4, 
117-127.
BENGTSSON, S., HALLQUIST, J., WERKER, A., WELANDER, T. (2008)a. Acidogenic fermentation 
of industrial wastewaters: eects of chemostat retention time and pH on 
volatile fatty acids production. Biochemical Engineering Journal, 40, pp. 
492–499.
BENGTSSON, S., WERKER, A., CHRISTENSSON, M., WELANDER, T. (2008)b. Production 
of polyhydroxyalkanoates by activated sludge treating a paper mill 
wastewater. Bioresource Technology, 99, pp. 509-516.
BROCHHAUS, S., PETERSEN, M., KERSTEN, W. (2016). A crossroads for bioplastics: 
exploring product developers challenges to move beyond petroleum-
based plastics. Journal of Cleaner Production, 127, 84-95.
CAVALCANTE, W.A., LEITAO, R.C., GEHRING, T.A,M ANGENENT L.T., SANTAELLA, S.T. (2017). 
Anaerobic fermentation for n-caproic acid production: A review. Proces 
Biochemistry, 54, pp. 106-119.
GARCÍA-TORREIRO, M., LÚ-CHAU, T.A, STEINBÜCHEL, A., LEMA, J.M. (2016). Waste to 
bioplastic conversion by the moderate halophilic bacterium Holomonas 
boliviensis. Chemical Engineering Transactions, 49, pp. 163-168.
GE, S., USACK, J., SPIRITO, C.M., ANGENENT, L.T. (2015). Long-term n-caproic acid 
production from yeast-fermentation beer in an anaerobic bioreactor with 
continuous product extraction. Environmental Science Technology, 49, 
pp. 8012–8021.
Biorenerías a partir de lodos de EDAR 24311
GROOTSCHOLTEN, T.I., LINSKY DAL BORGO, F., HAMELERS, H.V., BUISMAN, C.J. (2013)a. 
Promoting chain elongation in mixed culture acidication reactors by 
addition of ethanol. Biomass and Bioenergy, 48, pp. 10-16.
GROOTSCHOLTEN, T.I., STEINBUSCH, K.J., HAMELERS, H.V., BUISMAN, C.J. (2013)b. Improving 
medium chain fatty acid productivity using chain elongation by reducing 
the hydraulic retention time in an upow anaerobic lter. Bioresource 
Technology, 136, pp. 735–738.
GUO, J., PENG, Y., PENG, C., WANG, S., CHEN, Y., HUANG, H., SUN, Z. (2010). Energy saving 
achieved by limited lamentous bulking sludge under low dissolved 
oxygen. Bioresource Techonology, 101, pp. 1120-1126. 
HWU, H., YANG, D., ZHOU, Q., SONG, Z. (2009). The eect of pH on anaerobic 
fermentation of primary sludge at room temperature. Journal Hazardous 
Materials, 172, pp. 196–201.
LAYCOCK, B., HALLEYA, P., PRATT, S., WERKER, A., LANT P. (2013). The chemomechanical 
properties of microbial polyhydroxyalkanoates. Progress in Polymer 
Science, 38, pp. 536-583.
LEE, S., CHUA A.S.M, YEOH, H.K., NGOH, G.C. (2014). A review of the production and 
applications of waste-derived volatile fatty acids. Chemical Engineering 
Journal, 235, pp. 83-99.
LIM, S., KIM, B.J., JEONG, C., CHOI, J., AHN, Y.H., CHANG, H.N. (2008). Anaerobic organic 
acid production of food waste in once-a-day feeding and drawing-o 
bioreactor, Bioresource Technology, 99, pp. 7866–7874.
LOPAR, M., ŠPOLJARIĆ, I. V., ATLIĆ, A., KOLLER, M., BRAUNEGG, G., HORVAT, P. (2013). Five-
step continuous production of PHB analyzed by elementary ux, modes, 
yield space analysis and high structured metabolic model. Biochemical 
Engineering Journal, 79, pp. 57-70.
NONATO, R., MANTELATTO, P., ROSSELL, C. (2001). Integrated production of 
biodegradable plastic, sugar and ethanol. Applied Microbiology and 
Biotechnology, 57, pp. 1-5.
OKTEM, Y.A., INCE, O., DONNELLY, T., SALLIS, P., INCE, B.K. (2006). Determination of 
optimum operating conditions of an acidication reactor treating 
a chemical synthesis based pharmaceutical wastewater. Process 
Biochemical, 41, pp. 2258–2263.
Depuración de aguas residuales: Digestión Anaerobia244
RINCÓN, B., SÁNCHEZ, E., RAPOSO, F., BORJA, R., TRAVIESO, L., MARTÍN, M.A., MARTÍN, A. 
(2008). Eect of organic loading rate on the performance of anaerobic 
acidogenic fermentation of two-phase olive mill solid residue, Waste 
Management, 28, pp. 870–877.
RONZON, T., SANTINI, F., M’BAREK, R. (2015). The Bioeconomy in the European Union 
in numbers. Facts and gures on biomass, turnover and employment. 
European Commission, Joint Research Centre, Institute for Prospective 
Technological Studies, Spain, 4p
SALAZAR, A., YEPESB, M., CORREAC, G., MORA, A. (20104). Polyhydroxyalkanoate 
production from unexplored sugar substrates. Dyna, 185 (81), pp 73-77. 
SERAFIM, L.S., LEMOS, P.C., OLIVEIRA, R., REIS, A.M. (2004) Optimization of 
polyhydroxybutyrate production by mixed culture submitted to aerobic 
dynamic feeding conditions. Biotechnology and Bioengineering , 87, pp. 
145-160.
SILVESTRE, G., FERNÁNDEZ, B., BONMATÍ, A. (2015). Signicance of anaerobic digestion 
as a source of clean energy in wastewater treatment plants. Energy 
Conversion and Management, 101, pp. 255-262.
VERLINDEN, R. A., HILL, D. J., KENWARD, M. A., WILLIAMS, C. D., RADECKA, I. (2007). Bacterial 
synthesis of biodegradable polyhydroxyalkanoates. Journal of Applied 
Microbiology, 102, pp. 1437-1449.
ZHANG, P., CHEN, Y., ZHOU, Q. (2009). Waste activated sludge hydrolysis and 
short-chain fatty acids accumulation under mesophilic and thermophilic 
conditions: eect of pH, Water Research, 43, pp. 3735–3742.
Ana Belén Juara Álvarez
Licenciada en Ciencias Económicas y Empresariales por la Universidad de 
Zaragoza. Máster en Economía Industrial en la especialidad de Sector Eléctri-
co y Telecomunicaciones por la Universidad Carlos III de Madrid y Executive 
MBA por IE Business School.
Desde el 2000 hasta la actualidad ha trabajado en el mundo de la energía 
desde el ámbito de la consultoría, Comisión Nacional de Energía (CNE, en la 
Dirección de Regulación y Competencia), Enagás y, actualmente, en Enagás 
GTS en la Unidad de Desarrollo del Sistema y Estudios.
Resumen
Desde el punto de vista operativo, la inyección de biogás en las redes de 
transporte de gas natural se considera un punto más de entrada al sistema 
gasista español, como lo son los almacenamientos subterráneos, yacimien-
tos, plantas regasicadoras y conexiones internacionales.
En España, la planta de Valdemingómez, uno de los mayores complejos de 
biometanización en Europa, es una referencia europea y ha supuesto un 
caso de éxito en cuanto a la integración del biogás en una red de transporte 
de gas natural.
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12.1. Red gasista de la Comunidad Valenciana 
Antes de empezar a hablar de biogás, dada la naturaleza del mismo y com-
puesto en una parte fundamental por metano, vamos a ver en esta sección 
una contextualización de cuánto supone la aportación de la Comunidad Va-
lenciana en el cómputo total de las infraestructuras de transporte gasistas en 
España. 
En esta sección se considerarán como actividad de transporte de gas 
natural los gasoductos con presión de diseño superior a 16 bar, las plantas 
regasicadoras y los almacenamientos subterráneos (véase gura 12.1).
Las infraestructuras gasistas que se encuentran en operación actualmente 
en la Comunidad Valenciana, todas ellas recogidas en el documento Planica-
ción de los Sectores de Electricidad y Gas 2008-2016 son las siguientes:
• Aproximadamente 1.045 km de gasoductos de transporte (véase gura 
12.2), lo que viene a representar ≈10 % del total de gasoductos de trans-
porte de España.
• 4 estaciones de compresión, de las 19 existentes en España, que son las 
de Paterna, Montesa, Dénia y Crevillent.
• De las 6 plantas de regasicación operativas en España, la Comunidad 
Valenciana cuenta con una de ellas, la planta de regasicación de Sagun-
to, que posee una capacidad de almacenamiento de GNL de 600.000 m3 
de GNL, y una capacidad de regasicación de 1.000.000 m3(n)/h.
1. ¿Qué es el Gestor Técnico del Sistema?
Cadena de valor del gas 
    Transporte 
E&P 
Licuef 
Transporte 
marítimo 
Regasif 
Distribución Consumidor 
final 
 Transporte 
Almacenamiento 
  Contratos aprovisionamientos/suministro/Trading 
Transporte Actividades reguladas 
Transporte 
Internacional 
Gestión Técnica del Sistema 
Figura 12.1. Cadena de valor del gas natural. Actividad de transporte. Fuente: Enagás GTS
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 Los almacenamientos, ya sean subterráneos en forma de gas natural, 
como en tanques en forma de gas natural licuado, dotan al sistema ga-
sista de exibilidad, además de proporcionarle las siguientes bondades:
- Permiten la modulación de la demanda convencional.
- Permite almacenar GNL y gas natural en épocas en las que pueda ser 
barato. 
- Apoyan el sistema eléctrico como back-up de las energías renovables.
- Permiten el desarrollo de nuevos negocios de GNL como bunkering.
- Apoyan a una operación eciente del sistema.
Cartagena -Agullent 134 30/20/10
Montesa-Denia 65 24
Albacete-Montesa 28 36 
Valencia-Alicante 90 20 
Duplicación Valencia-Alicante 90 24 
Tivissa-Paterna 158 30 
Duplicación Tivissa-Paterna 158 40 
Alicant-San Joan-Benidorm-Altea 66 10 
Carlet 70 2/4/6/8
Cheste (Chiva-Utiel) 63 6/8
Sagunto 12 3/4/6/8
Conexión a RBG 8 30 
Oliva-Altea Fase I 23 10 
Oliva-Altea Fase II 21 10 
Elche-Mónovar 60 10
Figura 12.2. Gasoductos de transporte en la Comunidad Valenciana a fecha 
de presentación de la ponencia en la Cátedra Facsa. Fuente: Enagás GTS
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12.2. ¿Qué es el biogás?
A continuación, vamos a denir los principales usos del biogás, ya que 
tanto sus rasgos como formas de obtención ya han sido denidos con gran 
precisión y profundidad en otros capítulos de este libro.
El biogás es el producto gaseoso de la digestión anaerobia de compues-
tos de origen orgánico que está compuesto por metano, dióxido de carbono 
y otros gases.
Por ello, el poder caloríco del biogás es algo superior a la mitad que el 
del gas natural.
Los principales usos para los que se emplea el biogás son: 
• En calderas para generar calor o electricidad.
• Motores/turbinas para generar electricidad.
• En pilas de combustible (previa su limpieza).
• Para combustible en la automoción (previo tratamiento).
• Para su introducción en la red de gas natural (previa puricación e 
inclusión de aditivos). Este aspecto es en el que nos centraremos en el 
desarrollo del presente capítulo.
12.3. Ventajas del biogás
Ya hemos denido cómo se obtiene y para qué se usa el biogás, pero 
¿cuáles son algunas de sus ventajas? 
Entre las principales ventajas que el biogás aporta a un país, está que con-
tribuye a mejorar la eciencia medioambiental de los procesos de tratamiento 
de residuos, permitiendo la mejora medioambiental y, por ende, ayuda a con-
seguir los objetivos en materia medioambiental marcados por la UE, además 
de permitir monetizar un recurso. 
Asimismo, es el más eciente de los biocombustibles y se trata de un re-
curso que es abundante y que procede de diversos orígenes. Por ello, y dado 
lo anterior, ya que además en España tenemos un décit energético, en el que 
se importa la práctica totalidad de los combustibles fósiles, entre ellos el gas 
natural (en España apenas hay producción propia), el biogás permite contri-
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buir a disminuir la factura energética del país, y a colaborar en la seguridad de 
suministro energético.
Además, le conere una ventaja adicional, y es que es almacenable. 
Para hacernos una idea de las ventajas que el biogás supondría, y para que 
nos sea más sencillo tener un rango de magnitud de las mismas, a continuación 
se mencionan algunos ejemplos que han sido obtenidos de IGU Biogas Report 
2015: 
• A car running on biogas saves 2,600 kilos of greenhouse emissions per 
annum compared to a petrol-driven car.
• One bag of food waste composted to biogas is enough to power a gas-
driven car for almost two kilometres.
• A bus with 55 passengers can run for 1000 km on the food waste produced 
by its passengers each year.
12.4 Desarrollo normativo del biogás
En este apartado se va a comentar el desarrollo normativo del biogás/
biometano tanto en el ámbito de la UE como en el marco español.
12.4.1. Desarrollo normativo en Europa
Nos vamos a centrar en dos aspectos en este epígrafe, por un lado, el 
relativo al desarrollo de la normativa en materia de eciencia energética y, 
por otro lado, respecto al desarrollo de la normativa de potenciación el uso de 
energía renovables. 
En relación al primero de ellos, el de desarrollo de normativa de Reducción 
de Emisiones, la normativa aplicable sería la siguiente:
• Directiva de la UE de Especicación de Carburantes (2009/30/EC): tiene 
como objetivo la reducción de al menos un 6 % de gases de efecto 
invernadero en el uso de combustibles para vehículos en 2020, en 
comparación con los de 2010.
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• Existe un objetivo de reducción de gases de efecto invernadero para el 
año 2030: el biometano está incluido en esta obligación de reducción 
del 40 % de gases de efecto invernadero respecto a los de 1990.
Respecto al segundo de ellos, el relativo al desarrollo de normativa de 
potenciación el uso de energías renovables, nos encontramos:
• Directiva de Energías Renovables (2009/28/EC): crea un marco común 
para la promoción de energía a partir de fuentes renovables y marca 
unos objetivos individualizados por país.
• Directiva del mercado interior del gas natural (2009/73/EC): trato no 
discriminatorio al biogás, siempre que sea segura y técnicamente 
posible su inyección y transporte en la red de gas natural.
• Directiva relativa a la implantación de una infraestructura para los com-
bustibles alternativos (2014/94/UE): establece un marco común de 
medidas para la implantación de una infraestructura para los combusti-
bles alternativos en la UE para minimizar la dependencia del petróleo en 
el transporte y mitigar el impacto medioambiental del mismo. 
 Establece requisitos mínimos para la creación de una infraestructura 
para los combustibles alternativos, incluyendo, entre otros, puntos de 
repostaje de gas natural (GNL y GNC), que se habrán de aplicar median-
te los marcos de acción nacionales de los estados miembros, así como 
mediante las especicaciones técnicas comunes sobre dichos puntos de 
recarga y de repostaje, y los requisitos de información a los usuarios. 
 El plazo para remitir los marcos de acción nacionales por los estados 
miembros a la Comisión nalizó el 18 de noviembre de 2016. En el caso 
de España, el Marco de Acción Nacional español de energías alternativas 
en el transporte se aprobó en el Consejo de Ministros del 9 de diciembre 
de 2016.
Asimismo, se está desarrollando una norma europea sobre la calidad del 
biometano. En concreto, se está desarrollando una normativa para el uso 
del biometano tanto en el transporte como en la inyección en las redes de 
gas natural, encomendada al Grupo Técnico CEN/TC 408 según mandato de la 
Comisión Europea M/475 en 2010.
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Señalar que a fecha de elaboración del presente documento, ya han sido 
aprobadas ambas normas para el uso del biometano tanto en el transporte 
como en la inyección en las redes de gas natural, sin embargo, las mismas no 
son vinculantes.
12.4.2. Desarrollo normativo en España
La Ley de hidrocarburos, en su artículo 54, considera como combustibles 
gaseosos, entre otros, a los gases combustibles manufacturados o sintéticos, 
donde, entre ellos, se encuentran el biogás y/o cualquier otro gas obtenido a 
partir de la biomasa. 
Asimismo, este mismo artículo establece que «Las normas establecidas en 
la presente Ley en relación con el gas natural serán también de aplicación, de 
manera no discriminatoria, al biogás y al gas obtenido a partir de la biomasa 
u otros tipos de gas siempre y cuando resulte técnicamente posible y seguro 
inyectar tales gases en la red de gas natural y transportarlos por ella».
En el Real Decreto 984/2015, de 30 de octubre, por el que se regula el 
mercado organizado de gas y el acceso de terceros a las instalaciones del 
sistema de gas natural, establece en su anexo de «Lista de servicios estándar de 
contratación de capacidad», el servicio de Acceso al Punto Virtual de Balance 
desde la red de distribución. 
Dicho servicio incluye el derecho al uso de las instalaciones necesarias 
para el transporte del gas desde el punto de entrada a la red de distribución 
hasta el punto virtual de balance. Este servicio se limita a las plantas de biogás 
que inyecten en la red de distribución. Por tanto, aquí ya se está contemplan-
do como un servicio la inyección de biometano a la red de distribución de gas 
natural, si bien en España la inyección de biometano actual se está realizando 
a la red de transporte (no de distribución) de gas natural, que es el caso de la 
planta de Valdemingómez.
Asimismo, en este mismo anexo también se incluye el servicio de Acceso 
al Punto Virtual de Balance desde la red de transporte, que incluye el derecho al 
uso de las instalaciones necesarias para el transporte del gas desde el punto de 
entrada a la red de transporte hasta el punto virtual de balance.
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Como se ha mencionado anteriormente, y aunque fuera con fecha poste-
rior a la realización de la ponencia en la Cátedra Facsa, el pasado 9 de diciembre 
se aprobó el Marco de Acción Nacional Español de energías alternativas en el 
transporte, dando cumplimiento a la Directiva 2014/94/UE. 
Asimismo, en España se aplica el protocolo de detalle 01 (PD-01) de 
«Medición, calidad y odorización de gas». Los protocolos de detalle de las 
Normas de Gestión Técnica del Sistema Gasista nacen como consecuencia 
del Grupo de Normas de Gestión Técnica del Sistema en el que participan los 
agentes del sector gasista español y son aprobadas por el Ministerio. 
En el objeto de este protocolo de detalle PD-01 se dice que «El presente 
protocolo de detalle tiene como objeto desarrollar la Norma de Gestión Téc-
nica del Sistema Gasista NGTS-05 "Medición". Para ello, se denen conceptos 
y procedimientos relacionados con la medición, la calidad y la odorización 
del gas natural, de los gases manufacturados, y de los gases procedentes de 
fuentes no convencionales, tales como el biogás, el gas obtenido a partir de la 
biomasa u otros tipos de gas, siempre y cuando resulte técnicamente posible 
y seguro inyectar tales gases en las redes de transporte y distribución de gas 
natural».
En dicho protocolo, en cuanto a los equipos de medición y análisis del gas, 
se especica que los puntos de conexión con plantas de producción de gases 
manufacturados y de gases procedentes de fuentes no convencionales, tales 
como el biogás, el gas obtenido a partir de la biomasa u otros tipos de gas: 
• deben contar con analizadores de composición, PCS y densidad (punto 
4.2 del PD-01), y 
• en dichas conexiones se deberán instalar equipos de análisis y control 
que permitan realizar las comprobaciones en continuo del gas introdu-
cido al sistema. Dichos equipos deberán ser aceptados por las partes 
interconectadas y disponer de las certicaciones correspondientes 
(punto 4.5 del PD-01). 
Asimismo, en relación al Análisis de la calidad del gas:
• En primer lugar, los usuarios del sistema gasista que introduzcan gas 
serán los responsables de su calidad (punto 5.1.2 del PD-01).
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• En segundo lugar, los usuarios que inyecten en este sistema gases ma-
nufacturados o gases procedentes de fuentes no convencionales, tales 
como el biogás, el gas obtenido a partir de la biomasa u otros tipos de 
gas, deberán justicar, mediante certicación emitida por los organis-
mos competentes correspondientes, que el gas aportado cumple las 
especicaciones establecidas en el apartado 5.2, para su entrada en la red 
de transporte. 
 En concreto, el apartado 5.2 establece que todo el gas introducido 
en los puntos de entrada del sistema gasista, deberá cumplir con las 
especicaciones de calidad de la siguiente tabla:
Además de las características anteriores, los gases procedentes de fuentes 
no convencionales, tales como el biogás, el gas obtenido a partir de biomasa 
u otro tipo de gas producido mediante procesos de digestión microbiana, 
deberán cumplir con las especicaciones de calidad de la siguiente tabla:
Propiedad (*) Unidad Mínimo Máximo
Índice de Wobbe kWh/m3 13,403 16,058
PCS kWh/m3 10,26 13,26
Densidad relativa 0,555 0,700
S Total mg/m3 - 50
H2S + COS (como S) mg/m
3 - 15
RSH (como S) mg/m3 - 17
O2 mol % - 0,01
CO2 mol % - 2,5
H2O (Punto de rocío) ºC a 70 bar (a) - + 2
HC (Punto de rocío) ºC a 1-70 bar (a) - + 5
Polvo / Partículas - Técnicamente puro
(*) Tabla expresada en las siguientes condiciones de referencia: [0°C, V(0°C, 1.01325 bar)]
Figura 12.3. Especicaciones de calidad del gas introducido en el sistema gasista. 
Fuente: PD-01
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No obstante, en el caso del biogás, se aceptará la inyección de biogás 
en la red con un contenido de O2 hasta el 0,3 mol % siempre que concurran 
simultáneamente las siguientes circunstancias en el punto de inyección:
 
1. El contenido en CO2 no deberá superar en ningún momento el 2 mol %. 
2. El punto de rocío de agua no deberá superar en ningún momento los 
menos ocho grados centígrados (– 8 ºC). 
3. El volumen de inyección de biogás en la red de transporte troncal 
nunca excederá de 5.000 m3/h (en condiciones de referencia). Para vo-
lúmenes mayores y en todo caso para el resto de puntos de entrada al 
sistema gasista, el volumen máximo de inyección de biogás se deter-
minará para cada caso concreto en función de la calidad y el volumen 
del gas vehiculado de la red a la que se conecte, por el titular de la 
misma y se comunicará a la Dirección General de Política Energética y 
Minas, al GTS y a la Comisión Nacional de Energía (actual CNMC).
Figura 12.4. Especicaciones de calidad del gas procedente de fuentes no convencionales 
introducido en el sistema gasista. Fuente: PD-01
Propiedad (*) Unidad Mínimo Máximo
Metano (CH4) mol % 95 -
CO mol % - 2
H2 mol % - 5
Compuestos Halogenados:
- Flúor / Cloro
mg/m3 - 10/1
Amoníaco mg/m3 - 3
Mercurio μg/m3 - 1
Siloxanos mg/m3 - 10
Benceno, Tolueno, Xileno (BTX) mg/m3  - 500
Microorganismos - Técnicamente puro
Polvo / Partículas - Técnicamente puro
(*) Tabla expresada en las siguientes condiciones de referencia: [0°C, V(0°C, 1.01325 bar)]
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• Finalmente, el titular del punto de entrada de gas en el sistema gasista 
deberá supervisar la calidad del gas que se introduce al objeto de 
informar al GTS y a todos los sujetos afectados, tan pronto como sea 
posible, de cualquier deciencia de la calidad del gas, estimando la 
duración posible del incumplimiento. En cualquier caso, el GTS podrá 
adoptar las medidas que considere necesarias para anular o minimizar 
el impacto que esta eventualidad pueda tener en el sistema gasista 
(punto 5.1.2 del PD-01).
12.5. Aspectos técnicos
Ya hemos abordado los aspectos normativos del biogás, y en concreto, el 
protocolo de detalle 01 que, aunque incluido en la parte normativa, es el que 
está regulando la parte operativa de la inyección del biometano en las redes 
de transporte de gas natural en España.
Para seguir avanzando en este apartado, vamos a ver en el siguiente grá-
co el mapa de infraestructuras gasistas de transporte en España, compuesto 
por los gasoductos de transporte de gas natural, plantas regasicadoras y al-
macenamientos subterráneos (véase gura 12.5).
Cabe señalar del mapa, la posición B-21, que es la posición (propiedad 
de Enagás Transporte) en la que está inyectando biometano a la red de trans-
porte de gas natural la planta de Valdemingómez, en la provincia de Madrid. 
Es de destacar que se trata de un caso de inyección a la red de transporte, no 
a la de distribución.
A continuación se muestra el gráco de la inyección de biometano de esta 
planta, la planta de Valdemingómez, a la red de transporte de gas natural en 
los años 2014 y 2015 (véase gura 12.6).
El promedio de la producción diaria de biometano inyectada en la red 
de transporte de gas natural durante 2014 y 2015 fue de aproximadamente 
0,2 GWh/día. Para tener en cuenta el grado de magnitud del que se está 
hablando (0,2 GWh/día), hay que considerar que la demanda media de un día 
invernal en el sistema gasista español suele ser de aproximadamente unos 
1.100 -1.200 GWh/día. 
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Adicionalmente, hay que señalar que la inyección de biometano en las 
redes de transporte de gas natural es considerada un punto de entrada al sis-
tema gasista español, como lo son los yacimientos, las plantas regasicadoras, 
los almacenamientos subterráneos y las conexiones internacionales. Esto es, la 
inyección de biometano desde la planta de Valdemingómez, se considera un 
punto de entrada al sistema gasista español.
A continuación, se muestra un «pantallazo» del SCADA (Supervisión, 
Control y Adquisición de Datos) que posee Enagás GTS, en el que se ha som-
breado en rojo la planta de Valdemingómez. El SCADA permite monotorizar 
en continuo las entradas de gas en transporte del sistema gasista, así como 
las salidas de transporte y ver que ambas están equilibradas. 
Figura 12.5. Mapa de infraestructuras de transporte del sistema gasista español. 
Fuente: Enagás GTS
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En concreto, los puntos de entrada de transporte al sistema gasista espa-
ñol en el SCADA se representan con distintas iconografías, así el biometano 
tiene forma triangular, las plantas regasicadoras forma de tanque, las cone-
xiones internacionales forma hexagonal, etc. (véase gura 12.7).
Pinchando sobre el icono triangular, entraríamos en la posición de 
transporte B21.1 de Valdemingómez, donde el SCADA recoge la información 
en tiempo real de las variables descritas en la gura 12.8. 
En el «pantallazo» superior se observa que la planta de Valdemingómez 
está inyectando en la posición B21, en esos momentos, un caudal (QT) de 
347 m3(n)/h a la red de transporte de gas natural (a una presión similar a la 
de la red de transporte), acumulándose desde inicio del día de gas hasta ese 
momento una inyección de biometano en la red de transporte en ese punto 
(VT) de 530 m
3(n). 
Figura 12.6. Producción diaria de la planta Valdemingómez inyectada en red 
de transporte de gas natural. Fuente: Enagás GTS
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Figura 12.7. Monitorización de SCADA de una hora determinada del 19 de febrero de 2016. 
Fuente: Enagás GTS
Figura 12.8. Monitorización de SCADA de la inyección de biometano a la red de transporte de 
gas natural de la planta de Valdemingómez a una hora determinada del 19 de febrero de 2016. 
Fuente: Enagás GTS
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Estos valores se miden con la ERM G-65, que tiene una línea principal y otra 
de reserva. Como se puede observar, la línea de la ERM que está funcionando 
es la línea principal, que es la que está contabilizando el caudal anterior, y la 
línea de reserva está parada, ya que su Q=0.
Además, en la parte inferior derecha, aparecen los valores de un conjunto 
de variables cromatográcas, todas ellas dentro de los parámetros establecidos 
en el PD-01 como son, CO2, puntos de rocío, oxígeno, azufre, etc. 
Con todo lo anterior y tal como se ha mencionado anteriormente en el 
PD-01, se están cumpliendo los requisitos de medición, análisis y de calidad 
especicados. Esto es, se dispone de analizadores de composición, PCS y 
densidad, se realizan comprobaciones en continuo del gas introducido al 
sistema y se cumplen los requisitos de calidad. 
12.6. Planta de biometanización de Valdemingómez
Una vez comentados los aspectos normativos y técnicos de la inyección 
de biometano en las redes de transporte de gas natural, vamos a ver el caso 
práctico de la planta de Valdemingómez.
Figura 12.9. Número de plantas de biogás en Europa a 31/12/2014. Fuente: EBA
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Para ello, empezaremos por ver la posición que ocupa España entre los 
países europeos en términos de plantas de biogás y de biometano. En concre-
to, los siguientes grácos y datos han sido obtenidos de EBA (European Biogas 
Association).
A nales de diciembre de 2014 existían 17.240 plantas de biogás y 367 
plantas de biometano (digestión anaeróbica) en Europa. Alemania es el país 
líder tanto en número de plantas de biogás como de biometano por digestión 
anaeróbica, mientras que España tan solo disponía de 39 plantas de biogás, y 
sólo 1 de biometano, que es la planta de Valdemingómez.
La inyección de biometano en las redes de gas natural en Europa se pro-
duce fundamentalmente en distribución. 
En concreto, en el caso español, y según una presentación de 14 de abril 
de 2015 del Parque Tecnológico Valdemingómez - Ayuntamiento de Madrid, 
la planta de biometanización de Valdemingómez produce biogás por fermen-
tación anaeróbica de residuos orgánicos del vertedero de Valdemingómez, 
cuyas características son las siguientes:
Figura 12.10. Número de plantas de biometano AD (digestión anaeróbica) en Europa a 
31/12/2014. Fuente: EBA
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• Tiene una producción máxima de 4.000 m3(n)/h.
• Presenta 9 digestores: 3.500 m3.
• Su inversión fue de aproximadamente 79 M€, parte de ellos conancia-
dos por Europa.
Según la anterior presentación mencionada, con la biometanización de 
la planta de Valdemingómez, cada año se dejan de emitir más de 300.000 
toneladas de CO2 equivalente procedente de la materia orgánica de los 
residuos. En 2014, esta cifra fue de aproximadamente 400.000 toneladas de 
CO2 equivalente (véase gura 12.12). En 2014 el biometano inyectado por esta 
planta en la red fue equivalente a la energía necesaria para 190 autobuses de 
la EMT.
A continuación se muestran las principales características de la posición 
B21, donde se conecta la planta de Valdemingómez con la red de transporte 
de gas natural (véase gura 12.11). En resumen, se observa que cumple con los 
requisitos establecidos en el Protocolo de Detalle 01 (cromatógrafo, medidas 
en continuo…). 
Figura 12.11. Toneladas de CO2 ahorradas por la producción de biogás. Fuente: Presentación 
de 14 de abril de 2015 del Parque Tecnológico Valdemingómez - Ayuntamiento de Madrid
Depuración de aguas residuales: digestión anaerobia262
12.7. Conclusiones
A modo de cierre, a continuación se muestran las principales conclusiones 
de este capítulo:
• El biometano es eciente, y su uso combinado con el gas natural permi-
te contribuir a cumplir con los objetivos medioambientales de la UE y a 
disminuir la dependencia energética de un país.
• El biogás es apoyado desde la UE.
• La producción de biogás al sistema de transporte de gas natural es con-
siderada como un punto de entrada al sistema gasista español.
• Valdemingómez es una referencia en Europa y ha supuesto un éxito en 
cuanto a la integración del biogás en una red de transporte de gas.
Conexión: EM G - 65 
Punto de conexión: B.21, gasoducto anillo deMadrid 
Caudal diseño máximo: 6.500 m3(n)/h 
Equipos de medida: 
Cromatógrafos de 
análisis de gas natural, 
oxígeno y compuestos de 
azufre: 
Medidor puntos de rocío 
de agua e hidrocarburos: 
Válvulas de control:    De presión y caudal 
Monitorización en 
continuo de la cantidad y 
calidad del biogás: 
Desde el Centro Principal 
de Control (CPC) 
Figura 12.12. Conexión con red de transporte gas natural – B.21. Fuente: elaboración propia
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